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Résumés

Résumé

Les paysages bocagers se caractérisent par une hétérogénéité spatio-temporelle liée aux choix de production
et de gestion des bordures de parcelles faits par les agriculteurs. L’évolution des paysages agricoles et la dyna-
mique pluriannuelle des assemblages d’espèces sont rarement étudiées simultanément. J’ai émis l’hypothèse que
la simplification du paysage et la moindre gestion des bordures avaient homogénéisé les assemblages d’espèces.
Des carabes ont été piégés entre 2007 et 2015 au sein de 30 bordures de parcelles situées dans trois secteurs de la
Zone Atelier Armorique à densité bocagère contrastée. Les pratiques de gestion des bordures et l’occupation du
sol de la zone d’étude étaient connues chaque année. J’ai mesuré l’hétérogénéité et les trajectoires d’évolution
des bordures en termes de gestion et de paysage dans leurs alentours. En parallèle, j’ai étudié l’évolution au
cours du temps de l’activité-densité, de la richesse spécifique et de la similarité de composition des assemblages.
Enfin, j’ai cherché un lien entre les tendances observées. Les surfaces de prairies ont diminué au cours du temps
mais cette tendance n’est pas généralisable à tous les secteurs. De plus, les différences entre les contextes pay-
sagers dans lesquels se trouvent les bordures se sont amplifiées au cours du temps. La gestion des bordures a
quant à elle peu évolué. La richesse spécifique et l’activité-densité ont diminué dans les paysages qui se sont
le plus modifiés. Là où l’hétérogénéité du paysage a augmenté, les différences de composition spécifique entre
les différentes bordures ont également augmenté. Néanmoins, les espèces de carabes répondent à l’évolution du
paysage et de sa gestion de façon différente selon leur taille, le secteur et l’échelle à laquelle le paysage est décrit.
Le suivi écologique à long terme apparaît donc essentiel à la compréhension de la dynamique des espèces dans
les paysages agricoles.

Abstract

Hedgerow landscapes’ spatio-temporal heterogeneity is linked to the choices that farmers make in terms of
production and field boundaries management. Agricultural landscapes’ evolution and species assemblages’ long-
term dynamics are seldom studied simultaneously. I hypothesized that landscape simplification and a lesser field
boundaries management had homogenized species assemblages. Carabid beetles were trapped from 2007 to 2015
in 30 field boundaries located in three sectors of contrasted hedgerow density in the Zone Atelier Armorique.
Field boundaries management practices and study site land use were followed yearly. I measured field boundaries
heterogeneity and trajectories in terms of management and surrounding landscape. I also studied the evolution
through time of activity-density, species richness and assemblages composition similarity. Then, I sought to link
the observed trends. Grassland areas decreased through time but this trend was not common among all sectors.
Moreover, differences between landscape contexts in which field boundaries were located increased through
time. Field boundaries management have not changed much. Species richness and activity-density decreased
in areas where landscape showed most changes. Where landscape heterogeneity increased, specific composition
differences between field boundaries also increased. However, carabid beetle species show different responses to
landscape and field boundaries management evolutions according to their body size, the sector and the scale at
which landscape is described. Long-term ecological survey appears essential to understand species dynamics in
agricultural landscapes.
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Resumen

Los paisajes de "bocage" se destacan por su heterogeneidad espacial y temporal, la cual está vinculada a
las decisiones de los agricultores en términos de producción y de gestión de los bordes de parcelas. Raramente
la evolución de los paisajes agrícolas es estudiada de manera simultánea a la dinámica de los ensambles de
especies en el transcurso de varios años. Se plantea la hipótesis de que la simplificación del paisaje aunada
a la disminución de la gestión de los bordes de parcelas, influyen en la homogeneización de los ensambles de
especies. Para este estudio, distintos tipos de carábidos fueron capturados entre 2007 y 2015. Las muestras
se llevaron a cabo en 30 bordes de parcelas. Estos bordes se encuentran localizados en diferentes sectores de
la Zone Atelier Armorique, los cuales presentan un contraste en la densidad de setos. Asimismo, cada año se
cuenta con información sobre la ocupación del suelo y las prácticas de gestión en los bordes de parcelas. Se
midió la heterogeneidad y las trayectorias de evolución de los bordes de parcelas en términos de prácticas de
gestión y de paisaje contiguo. Paralelamente, se estudió la evolución temporal de la actividad-densidad, de
la riqueza específica y de la similitud de composición de los ensambles de carábidos. Finalmente, se intentó
establecer un vínculo entre las tendancias observadas. La superficie de las praderas disminuyó con el tiempo
pero esta tendencia no se puede generalizar para todos los sectores. Además, las diferencias entre los contextos
paisajísticos en los cuales se ubican los bordes han ido aumentando con el tiempo. Al mismo tiempo, la gestión de
los bordes no muestra una evolución considerable. La riqueza específica y la actividad-densidad disminuyeron en
los paisajes que sufrieron más modificaciones. Cuando la heterogeneidad del paisaje aumentó, las diferencias de
composición específica entre los diferentes bordes también aumentaron. Sin embargo, las especies de carábidos
responden a la evolución del paisaje y de las prácticas de gestión de manera distinta según su tamaño corporal,
el sector y la escala a la que es descrito el paisaje. El seguimiento ecológico a largo plazo se revela esencial para
la comprensión de la dinámica de las especies en los paisajes agrícolas.
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1. Introduction

1.1 La biodiversité en milieu agricole

1.1.1 Impact de l’intensification agricole sur la biodiversité

Les terres dédiées à l’agriculture couvrent près de la moitié du territoire de l’Union Européenne
(Foley et al., 2005; Stoate et al., 2009). Bien que les paysages agricoles soient en grande partie façon-
nés par l’Homme, ils hébergent une part importante de la biodiversité globale (Pimentel et al., 1992;
Tscharntke et al., 2005). En effet, en Europe, on estime que 50 % des espèces dépendent des habitats
associés aux milieux agricoles (Stoate et al., 2009).

A partir des années 1950, afin d’augmenter rapidement la productivité de l’agriculture, les systèmes
agricoles ont fortement évolué. Le terme "intensification agricole" recouvre plusieurs aspects de cette
évolution (Benton et al., 2003; Tscharntke et al., 2005). D’une part, à l’échelle de la parcelle, l’inten-
sification s’est notamment traduite par un recours plus important aux intrants tels que les engrais
synthétiques et les pesticides (Robinson et Sutherland, 2002). D’autre part, à l’échelle du paysage, elle
a entraîné, entre autres, une spécialisation des régions agricoles pour un type de production ainsi que
l’agrandissement des parcelles et l’arasement des haies accompagnant la mécanisation de l’agriculture
(Tscharntke et al., 2005). Les paysages se sont alors homogénéisés (Burel et al., 2008). Néanmoins,
cette évolution n’a pas eu lieu de façon homogène, certaines régions ayant au contraire fait l’objet
d’une déprise agricole à partir des années 1990 (Zanten et al., 2014).

Globalement, l’évolution des systèmes agricoles a entraîné une érosion de la biodiversité durant la
seconde moitié du siècle dernier (Benton et al., 2003; Gámez-Virués et al., 2015). Selon Robinson et
Sutherland (2002), dans les espaces agricoles d’Europe, les effectifs de la moitié des espèces de plantes,
d’un tiers des espèces d’insectes et de près de 80 % des espèces d’oiseaux ont enregistré une baisse
durant cette période.

1.1.2 Synergies entre agriculture et biodiversité

Il est nécessaire de freiner ce déclin de la biodiversité dans les agro-écosystèmes car les écosystèmes
riches en espèces sont généralement plus stables (Cardinale et al., 2012). La production de biomasse
par exemple y varie moins au cours du temps (Cardinale et al., 2012). En effet, lorsque la richesse
spécifique est importante, il est plus probable que plusieurs espèces assurent la même fonction. On
parle alors de redondance fonctionnelle (Lawton et Brown, 1994). Ces espèces peuvent réagir de façon
différente aux changements environnementaux (Elmqvist et al., 2003) et il y a donc plus de chance
qu’au moins une espèce parmi celles qui assurent la même fonction maintienne sa population lors
d’une perturbation telle qu’un aléa climatique. Aussi, la stabilité de l’écosystème dépendrait plus de
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la redondance fonctionnelle que de la richesse spécifique en elle-même (Dıaz et Cabido, 2001; McCann,
2000). En milieu agricole, les espèces animales assurent des fonctions telles que la pollinisation ou le
contrôle biologique des ravageurs des cultures (Power, 2010), souvent considérées comme des services
écosystémiques contribuant aux activités agricoles (Swift et al., 2004; Tscharntke et al., 2005).

Face à cet enjeu, des politiques publiques telles que la Politique Agricole Commune (PAC) de
l’Union Européenne accordent des aides aux agriculteurs pour qu’ils adaptent leurs systèmes agricoles
dans le but de conserver la biodiversité agricole. Néanmoins, ces mesures évoluent à chaque nouvelle
réforme et pour qu’elles portent leurs fruits, il est nécessaire de mieux comprendre quels sont les
facteurs qui déterminent la dynamique de la biodiversité agricole à l’échelle de la parcelle mais aussi
à l’échelle plus large du paysage.

1.1.3 Des organismes sensibles aux pratiques agricoles et au contexte paysa-
ger : les coléoptères carabiques

En raison de leur contribution aux services écosystémiques, les coléoptères carabiques (Annexe A)
ont fait l’objet de nombreux travaux en agro-écologie. En effet, au sein des communautés de carabes,
certaines espèces jouent le rôle d’auxiliaires des cultures et contribuent au contrôle biologique en
consommant des phytophages des cultures ou des graines de plantes adventices (Kromp, 1999). En
outre, quel que soit le trait fonctionnel considéré, les différentes espèces de carabes présentent une
grande variabilité. Cette diversité de traits les rend sensibles, d’une part, à la qualité des habitats
semi-naturels et aux pratiques agricoles à l’échelle de la parcelle (Kromp, 1999; Labruyere et al.,
2016), et d’autre part, au réseau d’éléments semi-naturels et au contexte paysager à une échelle plus
large (Burel, 1989; Trichard et al., 2013). Ainsi, ils peuvent contribuer à la compréhension des facteurs
déterminant la biodiversité à ces deux échelles et font l’objet de la présente étude.

1.2 Principaux facteurs influant sur les assemblages d’espèces en
milieu agricole

1.2.1 Les éléments semi-naturels et leur gestion locale

Dans les paysages agricoles, les parcelles sont la plupart du temps séparées par des éléments semi-
naturels tels que des haies arborées ou arbustives et des bordures ou talus enherbés. Les bordures de
parcelles hébergent de nombreuses espèces végétales et animales (Marshall et Moonen, 2002; Maudsley,
2000). Certaines espèces animales y réalisent l’intégralité de leur cycle de vie alors que d’autres les
utilisent en tant qu’habitats complémentaires. Au sein des communautés de carabes, certaines espèces
se reproduisent ou hibernent au niveau des bordures de parcelles mais effectuent le reste de leur cycle
de vie dans les parcelles cultivées (Thomas et al., 2002). Ce sont généralement des espèces de carabes
inféodées aux cultures, mobiles, de petite taille et qui tolèrent la perturbation de leurs habitats (Ribera
et al., 2001). D’autre part, Labruyere et al. (2016) ont montré l’intérêt des bordures de parcelles en
tant que refuges temporaires pour certaines espèces inféodées aux cultures lorsque le couvert n’est
pas encore en place ou après les récoltes. À l’inverse, les espèces de carabes forestières, souvent de
grande taille et peu mobiles, tolèrent mal les perturbations (Blake et al., 1994). En milieu agricole,
les bordures de parcelles offrent des habitats stables à ces espèces. Les communautés de carabes des
bordures de parcelles ont donc la particularité d’héberger à la fois des espèces des cultures et des
espèces forestières (Burel, 1989; Burel et al., 1998). Fournier et Loreau (1999) ont observé une richesse
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spécifique plus élevée au niveau des bordures que dans les parcelles, mais l’inverse peut se produire
également (Duflot et al., 2015).

Par ailleurs, les haies et autres types de bordures jouent des rôles agronomiques importants, en
limitant par exemple l’érosion des sols et en tant que brise-vents (Marshall et Moonen, 2002). Elles
limitent également le ruissellement des pesticides et tamponnent les inondations. Dans des régions de
bocage telles que le nord-ouest de la France, les haies contribuent à l’identité culturelle associée aux
paysages et étaient importantes pour l’approvisionnement en bois (Baudry et al., 2000). Ainsi, dans
ces régions, elles font traditionnellement l’objet d’une gestion (Lotfi et al., 2010).

Certains auteurs ne les considèrent pas seulement comme des habitats semi-naturels mais comme
faisant entièrement partie des activités agricoles (Alignier et Aviron, in press). Une combinaison de
différentes pratiques, telles que le pâturage des bordures ou l’émondage des strates arborées, crée de
l’hétérogénéité dans la structure des habitats (Maudsley, 2000). Cela modifie la composition et la
physionomie de la végétation (Burel, 1996), ce qui affecte notamment les conditions microclimatiques
(Deckers et al., 2004; Forman et Baudry, 1984; Griffiths et al., 2008). Or, chaque espèce occupe une
niche écologique, i.e. un ensemble d’habitats adaptés à ses traits écologiques. L’influence des pra-
tiques de gestion sur la structure des habitats les apparente à des filtres environnementaux. Elles
sélectionnent les espèces dont la niche écologique est reproduite au niveau des bordures en fonction
de leurs traits écologiques. Les travaux concernant l’influence de la gestion des bordures de parcelles
sur la biodiversité sont peu nombreux et concernent principalement les communautés végétales. Par
exemple, Staley et al. (2013) ont montré qu’à long terme l’absence de gestion des haies sélectionnait
les plantes tolérant l’ombre. D’autre part, l’utilisation d’herbicide au niveau des bordures favoriserait
les plantes annuelles alors que le pâturage profiterait aux plantes pérennes (Le Cœur et al., 2002).
Au sein des communautés de carabes, l’absence de gestion des bordures favoriserait certaines espèces
telles qu’Abax parallelepipedus ou Leistus terminatus (Eyre et al., 2016a), souvent associées aux habi-
tats forestiers.

Ces dernières années, la fréquence de la gestion des haies a eu tendance à diminuer. Par exemple,
depuis les années 1960, en France, le volume de bois par kilomètre de haies a augmenté en raison
d’un sous-entretien (Pointereau, 2002). De même, en Bretagne, la fréquence de la taille des haies a
diminué (Lotfi et al., 2010). Selon Alignier et Baudry (2015), cela pourrait s’expliquer dans cette
région par le fait qu’avec l’augmentation de la taille des exploitations et la diminution de la main
d’œuvre, les agriculteurs consacrent moins de temps à l’entretien des bordures. Cependant, les aides
financières versées dans le cadre de la PAC incitent les agriculteurs à préserver et entretenir les bordures
de parcelles. Ces dernières années, cela pourrait avoir localement inversé la tendance à la moindre
fréquence de gestion des bordures de parcelles. Les conséquences de l’évolution de la gestion des
bordures sur la biodiversité sont méconnues et méritent que l’on s’y intéresse dans un tel contexte.

1.2.2 Le contexte paysager

En prenant en compte la dynamique des paysages et des éléments qui les composent à différentes
échelles spatiales et temporelles, l’écologie du paysage offre un cadre d’analyse pertinent des processus
écologiques.
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Le réseau d’éléments semi-naturels

La théorie "tache-matrice", selon laquelle la distribution des espèces dépend de la position de taches
d’habitats au sein d’une matrice homogène considérée comme neutre ou hostile, a longtemps dominé
les travaux d’écologie du paysage (Wiens, 2009). Dans les espaces agricoles, cela a notamment conduit
à opposer les éléments semi-naturels et les espaces cultivés. En effet, les éléments semi-naturels, tels
que les bordures de parcelles, forment un réseau qui peut contribuer à la connectivité écologique, i.e. la
facilité avec laquelle des espèces se déplacent entre plusieurs taches de ressources dans le paysage selon
leurs traits écologiques (Kindlmann et Burel, 2008). Par exemple, des espèces de carabes forestiers
utilisent les haies bocagères comme des corridors écologiques pour se déplacer entre différentes taches de
forêt (Petit et Burel, 1998). La richesse spécifique de ces espèces de carabes peu mobiles est plus faible
dans les paysages aux réseaux d’éléments semi-naturels peu denses (Burel et al., 1998; Hendrickx et al.,
2009). Dans ce cas, la richesse spécifique totale des communautés de carabes peut néanmoins être aussi
importante que dans les paysages aux réseaux plus denses en raison d’un remplacement des espèces peu
mobiles par des espèces plus mobiles (Burel et al., 1998; Hendrickx et al., 2009). Ce sont en particulier
les capacités de dispersion et la distribution des habitats forestiers qui déterminent l’influence du
filtre environnemental que constitue le réseau d’éléments semi-naturels sur les assemblages d’espèces.
Il convient néanmoins de préciser que les haies les plus denses peuvent constituer des barrières au
déplacement de certaines espèces de carabes des cultures, comme l’ont observé Thomas et al. (2001).

L’hétérogénéité du paysage

L’hétérogénéité du paysage est la résultante des variations de deux composantes : i) la configuration
du paysage, i.e. l’agencement des parcelles et des éléments semi-naturels dans la mosaïque paysagère ;
ii) la composition du paysage, i.e. le nombre de types d’occupation du sol différents et la proportion
de chacun d’entre eux (Duelli, 1997; Fahrig et Nuttle, 2005).

Ces dernières années, l’hétérogénéité du paysage a été modifiée par l’évolution des systèmes agri-
coles. Par exemple, dans les exploitations agricoles de type polyculture-élevage laitier, les fourrages
sont de plus en plus produits à partir de cultures annuelles telles que le maïs (Peeters, 2009; Stoate
et al., 2009). Par ailleurs, des exploitations se sont spécialisées dans la production d’aliments pour
l’élevage industriel de porcs et de volailles à partir de céréales. De plus, en 2007 et 2008, le prix des
céréales a fortement augmenté (Stoate et al., 2009). La part des prairies dans les assolements a alors
diminué au profit des cultures annuelles (Benton et al., 2003). Les rotations ont également été simpli-
fiées et la taille des parcelles a augmenté (Robinson et Sutherland, 2002), diminuant l’hétérogénéité
de la mosaïque des parcelles et entraînant ainsi une simplification du paysage. La diminution du li-
néaire de haies initiée dans les années 1950 s’est quant à elle fortement ralentie (Stoate et al., 2009).
En outre, les aides accordées aux agriculteurs dans le cadre de la PAC pour qu’ils diversifient leurs
assolements et maintiennent des prairies permanentes pourraient avoir inversé localement certaines
tendances évoquées précédemment. Il convient d’étudier les conséquences de ces évolutions sur les
assemblages d’espèces.

Des travaux ont montré que l’hétérogénéité du paysage pouvait avoir un effet significatif sur la
qualité des habitats et qu’il était utile de dépasser la théorie "tache-matrice" (Ricketts, 2001). Ainsi,
l’hétérogénéité du paysage a généralement un effet positif sur la biodiversité (Benton et al., 2003;
Devictor et Jiguet, 2007; Fahrig et al., 2011; Tscharntke et al., 2005). Cela s’explique par le fait que
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lorsqu’un paysage est composé de plusieurs types d’occupation du sol différents agencés de façon com-
plexe, il hébergera les espèces caractéristiques de chacun des types d’occupation du sol mais aussi celles
qui nécessitent la présence de différents types d’occupation du sol ou qui vivent à leur interface. La
richesse spécifique sera donc plus élevée, en raison de ce phénomène de "complémentation paysagère"
(Fahrig et al., 2011; Dunning et al., 1992).

L’effet des différentes composantes de l’hétérogénéité du paysage sur la biodiversité a fait l’objet
de nombreux travaux. Duflot et al. (2017) ont notamment montré que la richesse spécifique des com-
munautés de carabes augmentait avec l’augmentation de la longueur des interfaces entre cultures et
prairies, variable de configuration. D’autre part, la présence de prairies dans un paysage, variable de
composition, peut favoriser la richesse spécifique des carabes présents dans les cultures de ce paysage
(Gardiner et al., 2010; Purtauf et al., 2005a). La diversité des types d’occupation du sol à l’échelle du
paysage aurait également un effet positif sur l’activité-densité des carabes selon une étude de Batáry
et al. (2008). Cependant, la diversité des cultures ne fait parfois augmenter que l’activité-densité d’es-
pèces inféodées aux milieux perturbés et ne modifie pas la richesse spécifique (Bertrand et al., 2015).
De plus, les espèces de carabes forestiers sont généralement plus abondantes dans les paysages avec
une forte densité de haies et une proportion de prairies importante, alors que dans les paysages plus
ouverts, ce sont les espèces petites, mobiles et plus généralistes qui dominent les assemblages (Millán
de la Peña et al., 2003).

Ces résultats soulignent le fait que pour évaluer l’effet de l’hétérogénéité du paysage sur les as-
semblages d’espèces, il ne faut pas seulement s’intéresser à la richesse spécifique et à l’activité-densité
(Burel et al., 1998; Winqvist et al., 2014), mais aussi considérer la composition des assemblages.

L’hétérogénéité du paysage varie dans l’espace mais aussi dans le temps. Bertrand et al. (2015)
ont montré que les espèces de carabes aux faibles capacités de dispersion étaient plus abondantes dans
les mosaïques paysagères où la diversité des cultures faisait l’objet des variations les plus importantes
sur une période de 5 ans. De même, l’effet bénéfique des bordures de parcelles pour certaines espèces
dépend en partie des variations temporelles de la mosaïque des parcelles cultivées adjacentes (Vasseur
et al., 2013). Une haie bordant un champ de maïs servira de refuge aux espèces des cultures au début
du printemps, avant que le maïs ne soit semé et ne se développe, alors que les années où elle borde un
champ de blé, elle sera un refuge en fin d’été, après la moisson (Vasseur et al., 2013). Enfin, il peut y
avoir un délai entre la modification des conditions environnementales et la réponse de la biodiversité à
ce changement (Essl et al., 2015). Par exemple, Petit et Burel (1998) ont montré que la configuration
du réseau de haies tel qu’il était en 1952 était la variable qui permettait d’expliquer le mieux la
distribution et l’activité-densité d’Abax parallelepipedus dans un paysage bocager 39 ans plus tard.

1.2.3 Effets relatifs des pratiques agricoles locales et du contexte paysager sur
les assemblages d’espèces

Dans certains cas, les pratiques agricoles locales jouent un rôle mineur sur la composition des com-
munautés de carabes par rapport au contexte paysager. Par exemple, dans une étude de Maisonhaute
et al. (2010), l’activité-densité des carabes était plus liée à la composition et à la configuration du
paysage qu’aux pratiques agricoles mises en œuvre au niveau des parcelles ou de leurs bordures (uti-
lisation d’herbicide, fertilisation) et à la structure des habitats (richesse spécifique de la végétation).
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L’impact positif de la diversité de l’occupation du sol et de la proportion de prairies temporaires dans
le paysage sur la richesse spécifique des espèces de carabes granivores et sur leur prédation peut être
plus important que l’impact négatif des traitements phytosanitaires sur ces variables (Trichard et al.,
2013). Enfin, dans l’étude d’Aviron et al. (2005), la composition spécifique des assemblages de carabes
dépendait plus du contexte paysager que du type d’habitat au sein duquel les carabes étaient piégés.

Cependant, les effets respectifs de l’hétérogénéité spatio-temporelle de la mosaïque paysagère et de
la gestion des bordures de parcelles sur les communautés de carabes ont rarement été évalués. Eyre
et al. (2016a) révélaient que l’absence de gestion expliquait mieux les variations d’activité-densité
des espèces de carabes que la composition du paysage sur le long terme, contredisant ainsi les ré-
sultats de Maisonhaute et al. (2010) exposés précédemment. Il convient donc de s’intéresser à cette
problématique.

1.3 Dynamique spatio-temporelle des assemblages d’espèces en mi-
lieu agricole

1.3.1 Fluctuations naturelles et intérêt du suivi à long terme

Les facteurs mentionnés précédemment, à savoir la présence d’éléments semi-naturels à une échelle
locale, leur mode de gestion et le contexte paysager à une échelle plus large, peuvent fortement in-
fluer sur la dynamique des communautés d’espèces dans les milieux agricoles. Cependant, dans tout
écosystème, la structure et la composition des assemblages d’espèces sont soumises à d’importantes
fluctuations naturelles (Dornelas et al., 2013). Pour distinguer l’effet des activités humaines sur les
tendances d’évolution des assemblages d’espèces de celui qui est dû aux fluctuations naturelles, la
réalisation de suivis écologiques à long terme est nécessaire (Dornelas et al., 2013; Magurran et al.,
2010).

La plupart des études à long terme des communautés de carabes se basent sur des données issues
d’inventaires nationaux ou régionaux à large échelle (Brooks et al., 2012; Desender et Turin, 1989;
Desender et al., 2010; Kotze et O’Hara, 2003) ou concernent des milieux peu anthropisés (den Boer
et Van Dijk, 1994; Heyborne et al., 2003; Turin et den Boer, 1988). Leurs résultats montrent souvent
un déclin des espèces spécialistes et des espèces de grande taille, peu mobiles et associées aux milieux
forestiers, au profit des espèces généralistes, plus mobiles, de petite taille et associées aux cultures
(Brooks et al., 2012; Desender et al., 2010; Kotze et O’Hara, 2003; Turin et den Boer, 1988). Les
causes invoquées concernent notamment les changements d’occupation du sol en faveur des cultures
(Turin et den Boer, 1988), la plus forte perturbation des habitats par les activités humaines (Desender
et al., 2010; Kotze et O’Hara, 2003) et des changements climatiques (Desender et Turin, 1989) ; mais
les effets de ces facteurs sur le long terme sont rarement évalués de façon précise.

En outre, parmi les quelques travaux portant sur la dynamique à long terme des communautés de
carabes dans les paysages agricoles, certains n’ont comparé les communautés qu’à deux dates diffé-
rentes. Lorsque les trajectoires pluriannuelles des communautés de carabes ont été analysées (Andersen
et Eltun, 2000; Augenstein et al., 2012), les facteurs explicatifs des tendances observées concernaient
le type d’occupation du sol et les pratiques agricoles au niveau des parcelles, sans prendre en compte
les bordures et leur gestion. Enfin, Brooks et al. (2012) ont constaté sur une période de 15 ans que

13



l’activité-densité des espèces de carabes était stable en contexte bocager, alors que parmi ces espèces,
certaines étaient en déclin dans d’autres paysages de lande, de pâture ou de montagne.

1.3.2 Prise en compte du temps et de l’espace en écologie

Les suivis écologiques à long terme impliquent généralement la réalisation, sur plusieurs sites, de
relevés répétés dans le temps. De par leur nature tridimensionnelle (espèces × dates × sites), de telles
données peuvent être analysées de deux façons (Blanc, 2000; Ernoult et al., 2006). On peut répondre
d’une part à la question : est-ce que les différences entre les assemblages d’espèces des différents sites
étudiés se conservent au cours du temps ? ; et d’autre part à la question : est-ce que les assemblages
d’espèces évoluent au cours du temps en suivant en chaque site la même trajectoire ? Quelle que soit la
métrique utilisée pour caractériser la trajectoire d’évolution des assemblages d’espèces, deux approches
sont possibles lors de l’analyse. Ces deux approches s’appliquent également aux variables paysagères
ou décrivant les pratiques de gestion. Le suivi à long terme de l’occupation du sol à l’échelle du paysage
permet, par exemple, de mettre en évidence, d’une part, l’évolution de la diversité des cultures des
différentes parcelles au cours du temps et, d’autre part, la variabilité inter annuelle des cultures au
niveau d’une même parcelle.

1.3.3 Métriques utilisées pour décrire les assemblages d’espèces

La diversité γ représente le nombre total d’espèces présentes dans différents sites à l’échelle d’un
paysage. À l’échelle locale, la richesse spécifique constitue la diversité α. Il y a donc autant de valeurs
de diversité α que de sites considérés dans le paysage étudié. Néanmoins, la composition des assem-
blages d’espèces des différents sites n’est pas nécessairement la même et la diversité β inter sites, ou
spatiale, représente cette dissimilarité de composition spécifique (Annexe B). Une diminution au cours
du temps de la diversité β inter sites indique un processus d’homogénéisation biotique, par lequel des
assemblages d’espèces auparavant différents ont des compositions spécifiques de plus en plus similaires
(Magurran et al., 2015). La simplification du paysage peut être la cause d’une telle homogénéisation
des communautés d’arthropodes en sélectionnant les espèces selon leurs traits écologiques (Gámez-
Virués et al., 2015).

Pour étudier cette fois les tendances d’évolution temporelle des communautés, on peut calculer la
diversité β temporelle (Dornelas et al., 2014; Magurran et al., 2010), qui représente la dissimilarité de
composition spécifique d’un même site considéré à deux dates séparées. De plus, la diversité β, spatiale
ou temporelle, trouve son origine dans des différences entre assemblages d’espèces qui peuvent être
liées : i) à la spécificité des espèces à chacun des assemblages, et ii) au fait que certains assemblages
d’espèces sont des sous-ensembles d’assemblages plus riches en espèces. On distingue respectivement
deux composantes de turnover et d’imbrication (nestedness) (Baselga, 2010).

Ces métriques permettent de mieux décrire la dynamique spatio-temporelle des assemblages qu’en
ne considérant que la richesse spécifique et l’activité-densité et sont, en outre, indépendantes de ces
dernières. Lorsque l’on s’intéresse à l’évolution de la diversité β temporelle, la composante liée au
turnover domine lorsqu’un milieu se transforme, comme lors d’une succession écologique (Elek et al.,
2010) ou de la conversion d’une prairie en culture (Purtauf et al., 2004). Dans ce cas, les espèces
associées à la nature des "nouveaux" habitats remplacent celles qui prédominaient dans les "anciens"
habitats. Au contraire, lorsque le milieu n’évolue pas de façon tendancielle, et en particulier si des
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filtres environnementaux, tels que l’hétérogénéité du paysage et les pratiques de gestion sélectionnent
des espèces certaines années, on peut s’attendre à ce que la composante liée à l’imbrication des assem-
blages domine (Alignier et Baudry, 2016; Augenstein et al., 2012). En effet, ces années-là, parmi les
espèces présentes les années où la richesse spécifique est la plus forte, seules celles qui sont adaptées à
ces conditions ponctuelles seront présentes.

Certains auteurs ont évalué la diversité β des communautés de carabes (Duflot et al., 2017; Hendri-
ckx et al., 2007, 2009) sans toutefois considérer la diversité β temporelle ni les différentes composantes
de turnover et d’imbrication. À ma connaissance, la seule étude qui ait évalué l’influence du mode de
gestion des bordures de parcelles sur les variations de la diversité β temporelle et de ses composantes
concernait des communautés végétales (Alignier et Baudry, 2016).

1.4 Objectifs de l’étude et hypothèses de recherche

Afin de déterminer la façon dont les évolutions des paysages agricoles et de leur gestion influencent
la dynamique spatio-temporelle des assemblages d’espèces, je me suis basé sur des données issues
du suivi écologique à long terme entre 2007 et 2015 de l’occupation du sol, des pratiques de gestion
des bordures de parcelles et des communautés de carabes dans des paysages bocagers du nord de la
Bretagne. J’ai testé les hypothèses suivantes :

1. L’hétérogénéité spatiale et temporelle du paysage a diminué au cours du temps en raison d’une
diminution des surfaces de prairies au profit de cultures annuelles telles que le maïs et les
céréales d’hiver, d’une simplification des rotations, d’un agrandissement des parcelles et d’une
diminution de la fréquence et de la diversité des pratiques de gestion des bordures de parcelles.

2. Bien que la richesse spécifique ait peu varié au cours du temps, les assemblages d’espèces de
carabes se sont homogénéisés en raison de la diminution de l’hétérogénéité du paysage. Cela
s’est traduit par une augmentation avec le temps de la similarité de composition des assemblages
d’espèces entre différents sites, i.e. par une diminution de la diversité β spatiale.

3. Bien que l’activité-densité totale soit restée relativement constante, les espèces n’ont pas évolué
de la même façon selon leur taille. L’activité-densité des espèces les plus petites, associées aux
milieux perturbés, a augmenté quand celle des espèces les plus grandes, associées aux milieux
plus stables, a baissé. Cela s’est accompagné d’une augmentation de la diversité β temporelle
entre les assemblages d’espèces d’un même site considérés à des années de plus en plus séparées
dans le temps. On peut s’attendre à ce que cette évolution soit plus liée au turnover temporel
qu’à l’imbrication des assemblages.

4. Enfin, l’évolution de la composition de la mosaïque paysagère joue un rôle plus important dans
la dynamique spatio-temporelle des communautés de carabes que l’évolution de la gestion des
bordures de parcelles.
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2. Matériel et méthodes

2.1 Site d’étude

L’étude porte sur des données issues du suivi à long terme effectué sur la Zone Atelier Armorique
en Ille et Vilaine, dispositif de recherche existant depuis 1993 et appartenant notamment au réseau eu-
ropéen de recherche à long terme en écologie (Long Term Ecological Research LTER-Europe). L’unité
INRA au sein de laquelle j’ai réalisé ce travail étudie les systèmes agricoles, la biodiversité et leurs inter-
relations à travers l’étude du paysage grâce aux données acquises dans cette zone depuis plus de 20 ans.

Le secteur étudié dans le cadre de ce travail appartient plus précisément à une zone bocagère de la
ZAA située au sud de la baie du Mont Saint-Michel, au nord du département d’Ille et Vilaine (Figure
2.1). Trois réseaux, A, B et C, y ont été choisis selon un gradient de densité bocagère. Le réseau A
est celui dans lequel la densité de haies est la plus forte, le C celui où elle est la plus faible et le B a
une densité de haies intermédiaire (Figures 2.1 et 2.2). Les exploitations de type polyculture-élevage
laitier sont les plus courantes dans la zone. Une mosaïque de prairies temporaires et permanentes, de
champs de céréales d’hiver, de maïs ou d’autres cultures annuelles, séparés par des haies arborées, y
forme un paysage bocager plus ou moins ouvert selon les réseaux (Figure 2.2).

Figure 2.1 – Situation de la Zone Atelier Armorique (ZAA) dans le quart nord-ouest de la France et des trois réseaux
au sein de la ZAA (encadré en bas à droite). Sources : INRA-UMR BAGAP, GEOFLA c©IGN.

Depuis les années 1950, le linéaire de haies a diminué de 50 % à plus de 80 % dans cette zone
(Alignier et Baudry, 2016). De plus, aujourd’hui, certaines bordures de parcelles ne comptent plus
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qu’une strate arbustive ou une simple strate herbacée, ce qui crée une certaine diversité de structures.

2.2 Acquisition des données

2.2.1 Sélection des bordures suivies

Depuis 2007, 30 bordures de parcelles 1 dans les trois réseaux font l’objet d’un suivi écologique à
long terme. Le plan d’échantillonnage mis en place à l’époque visait à sélectionner des bordures de
parcelles en fonction de la structure de leur végétation, liée au type de gestion dont elles faisaient
l’objet, de la présence de fossés ou de talus et de leur facilité d’accès. 10 bordures ont ainsi été choisies
dans chacun des trois réseaux (Figure 2.2).

Figure 2.2 – Localisation des bordures concernées par le piégeage des carabes et occupation du sol (2015) au sein des
trois réseaux de la ZAA. Sources : INRA-UMR BAGAP.

2.2.2 Protocole de suivi des assemblages d’espèces de carabes

En 2007, 2008, 2009, 2011, 2013 et 2015, les assemblages d’espèces de carabes ont été piégés à
l’aide de pots-pièges de type Barber (Figure 2.3) au sein des 30 bordures sélectionnées. Les campagnes
de piégeage ont eu lieu tous les ans les trois premières années, puis tous les deux ans depuis 2009. Les
données de la campagne de piégeage de 2017 sont en cours d’acquisition. Le protocole de suivi prévoit

1. Le terme "bordure de parcelles" est ici utilisé bien qu’il y ait à proprement parler deux bordures de parcelles dans
chaque cas selon la terminologie utilisée par Baudry et al. (1998). Ce terme désigne ici la surface non-cultivée séparant
deux parcelles de la zone d’étude, qu’elles soient de type agricole ou non. Il a été préféré aux termes de "haies", "talus" et
"interchamps" en tant que traduction de field boundary, terme utilisé dans la littérature anglophone, compte-tenu de la
variabilité de la structure des "bordures", de leur végétation et des types de parcelles qu’elles bordent (prairies, espaces
boisés, routes, etc.).
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qu’au milieu de chaque bordure, trois pots-pièges espacés d’environ 2 m soient ouverts en continu de
mi-avril à mi-octobre. Ils sont remplis d’un mélange de monopropylène-glycol, d’eau et de sel. Tous les
14 jours, durée de la session de piégeage, le contenu des pots est relevé. Les carabes piégés sont alors
triés au laboratoire et identifiés jusqu’à l’espèce à l’aide de la Clé de détermination des carabidés des
paysages agricoles du nord-ouest de la France (Roger et al., 2010).

Figure 2.3 – a) Installation des pots-pièges dans une bordure de parcelle ; b) pot-piège vide ; c) pot-piège installé. La
plaque de plexiglas sert à éviter qu’il ne se remplisse de débris tout en laissant passer les insectes. Le jalon facilite le

repérage.

Les effectifs des espèces de carabes à chaque session de piégeage correspondent à leur activité-
densité, terme qu’il convient de distinguer de celui "d’abondance" étant donné que la probabilité de
piégeage d’un individu est proportionnelle à la fois à son niveau d’activité et à la densité de sa popu-
lation (Kotze et al., 2011).

Les termes "communauté d’espèces" et "assemblage d’espèces" peuvent être utilisés indifféremment
selon certains auteurs (Barbault, 1992; Frontier et al., 2008, in Blanc, 2000). J’utiliserai par la suite
le terme "assemblage d’espèces" par souci d’homogénéité sans considérer ce terme comme différent de
celui de "communautés d’espèces".

2.2.3 Pratiques de gestion des bordures de parcelles

Les pratiques de gestion des bordures de parcelles au niveau desquelles les carabes sont piégés
sont suivies tous les 3 mois par observation visuelle depuis 1995. Les 8 différentes pratiques de gestion
observées dans la zone d’étude figurent dans la table 2.1. Le mode de gestion de chaque bordure de
parcelle a été renseigné chaque année de la période d’étude de la façon suivante : si un seul côté d’une
bordure de parcelles a fait l’objet durant l’année d’une pratique de gestion particulière, alors, à la
ligne correspondant à la bordure et à l’année en question, on trouve la valeur 0.5 dans la colonne
correspondant à cette pratique. Si les deux côtés de la bordure ont fait l’objet de cette gestion, on
trouve un 1 et s’ils n’ont pas été gérés de cette façon, on trouve un 0. Il y a donc 8 valeurs par bordure
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pour chaque année et plusieurs modes de gestion peuvent se cumuler.

Pratiques de gestion
des bordures de par-
celles

Description Abréviation

Abattage Abattage d’au moins un arbre de la bordure
de parcelles

ABATT

Entretien de la strate
arborée

Entretien de la strate arborée par éparage,
émondage ou coupe de branches

ENT_ARBO

Entretien de la strate
arbustive

Entretien de la strate arbustive par abattage
ou coupe de branches

ENT_ARBU

Pâturage-piétinement Pâturage et piétinement de la strate herbacée PATU_PIET
Fauche-broyage Fauche et/ou broyage de la strate herbacée FAUCHE_BROY
Labour Labour du sol de la bordure de parcelle LABOUR
Produit chimique Pulvérisation d’herbicide au niveau de la

strate herbacée
PROD_CHI

Abattage Piétinement seul de la strate herbacée PIET

Table 2.1 – Pratiques de gestion des bordures de parcelles suivies par observation visuelle trimestrielle

Pour identifier des tendances d’évolution de la gestion des bordures de parcelles, la somme totale
des valeurs a été calculée chaque année pour chaque pratique de gestion, pour l’ensemble des bordures
et dans chaque réseau.

2.2.4 Occupation du sol et métriques paysagères

Depuis 1993, la cartographie de l’occupation du sol de la ZAA est réalisée chaque année à partir de
photographies aériennes acquises pendant l’été par ULM. La photo-interprétation permet de délimiter
les parcelles et d’identifier les types d’occupation du sol. J’ai traité les données des années 2006 à 2015
de cette cartographie numérique de l’occupation du sol à l’aide du logiciel ArcGIS 10.1 (ESRI). De
plus, je disposais de la cartographie des haies arbustives, arborées discontinues et arborées continues
de la ZAA réalisée en 2006.

Plusieurs métriques paysagères ont été calculées dans des zones circulaires autour des points de
piégeage des carabes (Table 2.2). Ces zones avaient des rayons de 500 m, pour décrire le contexte
paysager à une échelle large, et de 50 m, pour décrire l’environnement immédiat des bordures suivies.
De précédents travaux ont montré que ces échelles étaient pertinentes pour étudier la réponse des
carabes au contexte paysager dans la zone d’étude (Aviron et al., 2005; Duflot et al., 2015). De plus,
une zone de 50 m de rayon a une surface à peu près équivalente à la surface moyenne d’une parcelle
de la zone d’étude. Cela permet donc de prendre en compte les parcelles directement adjacentes à la
bordure échantillonnée.

Pour décrire la configuration du paysage, j’ai calculé le linéaire de haies en 2006 et, pour toutes les
années de piégeage, la taille moyenne des taches d’un même type d’occupation du sol et la densité de
bordures entre deux types d’occupation du sol. Pour décrire la composition du paysage, les proportions
de la surface totale de chaque zone occupée par des prairies, du maïs, des céréales ou des espaces
boisés ont été calculées tous les ans de 2006 à 2015. La différence de proportions de prairies, maïs
et céréales dans le paysage entre chaque année de piégeage et l’année précédente a été calculée pour
rendre compte de la tendance d’évolution inter annuelle des surfaces agricoles. De plus, le taux de
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changement inter annuel de la composition du paysage a été calculé comme le nombre de pixels dont
le type d’occupation du sol a changé entre chaque année de piégeage et l’année précédente pour rendre
compte de l’hétérogénéité temporelle de la composition du paysage. La diversité de la composition du
paysage a été calculée chaque année de piégeage grâce à l’indice de Shannon appliqué à la proportion
de surfaces de prairies, céréales, maïs, espaces boisés, surfaces en eau, surfaces artificialisées, surfaces
non-cultivées (friches et bandes enherbées) et surfaces d’autres cultures (colza, pois protéagineux,
légumes) (Table 2.2).

Métrique paysagère Description du calcul Abréviation
Configuration du réseau d’éléments semi-naturels
Linéaire de haies 1 Longueur des haies arbustives

ou arborées (en m)
LIN_H_50, LIN_H_500

Configuration de la mosaïque paysagère
Densité de bordures Nombre de paires de pixels

adjacents de nature différente
DENS_B_50, DENS_B_500

Taille moyenne des
taches

Nombre moyen de pixels dans
une tache du même type d’oc-
cupation du sol

TMOY_P_50, TMOY_P_500

Composition de la mosaïque paysagère
Proportion de surfaces
de prairies, de cé-
réales, de maïs et de
forêt

Pourcentage de pixels de prai-
ries, de céréales, de maïs et de
forêt

PROP_PR_50, PROP_CE_50,
PROP_MA_50, PROP_FO_50,
PROP_PR_500, PROP_CE_500,
PROP_MA_500, PROP_FO_500

Évolution inter an-
nuelle de la proportion
de surfaces de prai-
ries, de céréales et de
maïs

Différence de pourcentage de
pixels de prairies, de céréales
et de maïs entre chaque année
de piégeage et l’année pré-
cédente (inspiré de Bertrand
et al. (2015); Vasseur et al.
(2013))

VAR_PR_50, VAR_CE_50,
VAR_MA_50, VAR_PR_500,
VAR_CE_500, VAR_MA_500

Changement inter an-
nuel de composition du
paysage

Nombre de pixels ayant
changé de nature entre
chaque année de piégeage et
l’année précédente

VAR_DIV_50, VAR_DIV_500

Diversité de composi-
tion du paysage

Indice de diversité de Shan-
non appliqué aux proportions
des n différents types d’occu-
pation du sol (O’Neill et al.,
1988) :

DIV = −
n∑

i=0
pi × ln pi

DIV_50, DIV_500

1 La variable Linéaires de haies n’a pu être calculée que pour l’année 2006.

Table 2.2 – Métriques paysagères calculées
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2.3 Analyse des données

2.3.1 Variables décrivant les assemblages d’espèces de carabes

Activité-densité et richesse spécifique

L’activité-densité totale toutes espèces confondues et la richesse spécifique totale (diversité α) 2

ont été calculées chaque année au niveau de chaque bordure. Par ailleurs, les espèces de carabes ont
été regroupées en 4 classes selon leur taille, d’après Ribera et al. (1999) (Table 2.3). La taille permet
de différencier les espèces de carabes en fonction de leur réponse au contexte paysager (Ribera et al.,
2001). L’activité-densité totale des espèces de chaque classe de taille a été calculée chaque année au
niveau de chaque bordure.

Classe de taille des espèces Taille
Très petites espèces < 5 mm
Petites espèces 5 - 9 mm
Espèces moyennes 9 - 15 mm
Grandes espèces > 15 mm

Table 2.3 – Description des classes de taille des différentes espèces de carabes (d’après Ribera et al. (1999))

Diversité β

Pour caractériser la dissimilarité des assemblages d’espèces dans l’espace et dans le temps, j’ai
calculé la diversité β à l’aide de l’indice de dissimilarité de Sørensen (Koleff et Gaston, 2002; Sørensen,
1948) (Annexe B). Cet indice est basé sur les données de présence/absence des espèces. Il permet de
comparer les assemblages de deux sites différents (diversité β spatiale) ou des assemblages d’espèces
du même site à deux instants différents (diversité β temporelle). Sa formule est la suivante :

βSOR = b+ c

2a+ b+ c

tel que a représente le nombre d’espèces communes aux deux assemblages, b et c sont les nombres d’espèces
spécifiques à chacun des deux assemblages comparés.

Chaque année, l’indice a été calculé pour toutes les combinaisons de paires de bordures suivies. La
moyenne annuelle de chacune des valeurs comparant une bordure avec chacune des autres bordures
a été calculée. J’ai réalisé les mêmes calculs à partir des données concernant chaque réseau séparément.

De plus, pour chacune des 30 bordures de parcelles, l’indice βSOR a été calculé pour comparer
l’assemblage d’espèces de l’année 2007 et celui de chacune des années successives (2008, 2009, 2011,
2013 et 2015), afin de rendre compte de la diversité β temporelle.

La composante de la diversité β (Baselga, 2010) liée au turnover, βSIM a été évaluée dans le cas
de la diversité β temporelle uniquement pour tester l’hypothèse liée au turnover temporel. Sa formule
est :

βSIM = min (b, c)
a+ min (b, c)

tel que a, b et c sont les mêmes que dans la formule de βSOR.
2. Les carabes du genre Amara n’ayant pu être déterminés jusqu’à l’espèce en 2007 et 2008, ils ont tous été identifiés

comme faisant partie de la même espèce Amara spp..

21



Mise en évidence de tendances d’évolution temporelle

J’ai utilisé des modèles linéaires mixtes généralisés (glmm) pour mettre en évidence des tendances
dans l’évolution pluriannuelle de l’activité-densité et de la richesse spécifique des assemblages d’es-
pèces de carabes. Ce type de modèle permet d’analyser des données de comptage tout en prenant
en compte les effets aléatoires liés au protocole d’échantillonnage. La variable quantitative "Année"
constituait l’effet fixe. Les tendances d’évolution se sont révélées différentes selon le réseau considéré.
En conséquence, les données issues de chacun des trois réseaux ont été traitées dans des modèles sé-
parés. L’identifiant de la bordure était considéré comme un effet aléatoire pour tenir compte du fait
que ce sont les mêmes bordures qui sont suivies chaque année, ce qui induit une dépendance entre les
différentes mesures. Un modèle de régression de type Poisson a été choisi pour modéliser la richesse
spécifique et l’activité-densité. La fonction de lien était de type "log". Le nombre de sessions de pié-
geage des carabes n’a pas été le même chaque année. J’ai pris cela en compte dans la modélisation de
l’activité-densité en intégrant le logarithme du nombre de sessions de piégeage en tant que variable
d’offset (Hutchinson et Holtman, 2005; O’hara et Kotze, 2010). Cela permet de modéliser le nombre
moyen de carabes piégés à chaque session de piégeage tout en utilisant un modèle de régression de
Poisson. Il y avait un phénomène de sur-dispersion de l’activité-densité, i.e. une variance supérieure
à la moyenne de la variable. Un effet aléatoire correspondant à l’identifiant unique de chaque obser-
vation a donc été ajouté aux modèles (Lee et Nelder, 2000). La simulation des valeurs des résidus
des modèles à partir des paramètres estimés a permis de vérifier visuellement et à l’aide du test de
Kolmogorov-Smirnov la validité des hypothèses sous-jascentes aux modèles (Dunn et Smyth, 1996;
Hartig, 2016).

Des modèles linéaires mixtes (lmm) ont été utilisés pour décrire l’évolution des différents indices
de diversité β. La normalité des résidus a été vérifiée à l’aide du test de Shapiro-Wilk. Dans tous les
cas, les modèles réalisés étaient de la forme :

V ariableik ∼ Anneek + (1|Bordurei) (1)
ou

V ariableik ∼ Anneek + (1|Bordurei) + (1|Xik) (2)
tel que i représente la bordure échantillonnée et k l’année considérée. (1|Bordurei) correspond à l’effet

aléatoire lié à la répétition des mesures au niveau d’une même bordure. (1|Xik) correspond à l’effet aléatoire lié
à l’identifiant de chaque mesure, ajouté dans les régressions de Poisson modélisant l’activité-densité. (1)

Modèle utilisé pour modéliser la richesse spécifique (glmm Poisson) et la diversité β(lmm). (2) Modèle utilisé
pour modéliser l’activité-densité (glmm Poisson).

Les variables à expliquer étaient :
— L’activité-densité totale annuelle au niveau de chaque bordure.
— L’activité-densité totale annuelle de l’ensemble des espèces de chaque classe de taille au niveau

de chaque bordure. J’ai réalisé un modèle pour chaque classe de taille, soit 4 modèles pour
chaque réseau.

— La richesse spécifique annuelle au niveau de chaque bordure.
— La moyenne annuelle des valeurs de βSOR obtenues lors des comparaisons entre la composition

de l’assemblage d’espèces d’une bordure et celle de chacune des 29 autres bordures. Il y avait 6
valeurs par bordure et 30 valeurs par année, correspondant chacune à la moyenne des 29 valeurs
calculées par comparaison des assemblages d’espèces 2 à 2. Dans le cas de cette variable, un
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seul modèle a été fait pour les 3 réseaux et l’effet aléatoire lié à l’identifiant de la bordure était
imbriqué dans un effet aléatoire correspondant au réseau auquel appartient chaque bordure.

— La moyenne annuelle des valeurs de βSOR obtenues lors des comparaisons entre la composition
de l’assemblage d’espèces d’une bordure et celle de chacune des 9 autres bordures du même
réseau. Il y avait 6 valeurs par bordure et 30 valeurs par année, correspondant chacune à la
moyenne des 9 valeurs calculées.

— Les valeurs de βSOR et βSIM obtenues lors de la comparaison pour une même bordure de la
composition de l’assemblage d’espèces de l’année 2007 avec celui des années 2008, 2009, 2011,
2013 et 2015. Il y avait donc 5 valeurs par bordure et 30 valeurs par année pour chacune des
deux variables.

La significativité de l’effet de la variable "Année" a été évaluée dans chaque cas ainsi que le signe de
la relation entre cette variable et la variable à expliquer. Un seuil de significativité de 5 % a été choisi.
Le calcul de l’indice I de Moran chaque année et pour chaque réseau à partir des variables décrivant les
assemblages d’espèces et des coordonnées géographiques des bordures a montré que l’autocorrélation
spatiale était négligeable.

2.4 Analyse de l’évolution des pratiques de gestion des bordures et
du paysage

Les méthodes d’analyse à k tableaux permettent d’analyser des données tridimensionnelles, i.e.
des cubes de données (variables × dates × sites), comme une séquence de tableaux à double-entrée.
Parmi ces méthodes, l’analyse triadique partielle (ATP) (Annexe C) a été choisie car le nombre de
variables et de sites considérés est le même chaque année et cette méthode est adaptée à des cubes de
données équilibrés (Blanc, 2000; Thioulouse et Chessel, 1987). L’ATP a déjà été utilisée pour décrire
l’évolution d’un contexte paysager (Ernoult et al., 2006). Le principe de cette analyse est d’identifier
dans un premier temps une structure commune aux différents tableaux (étape dite d’interstructure).
Dans un second temps, un tableau compromis est calculé de manière à représenter cette structure
commune aux différents tableaux (Figure 2.4b). Il est analysé par le biais d’une analyse en compo-
santes principales (ACP) (Figure 2.4c). Enfin, la variabilité des tableaux vis-à-vis de ce compromis
est étudiée lors de la phase d’analyse de la reproductibilité du compromis en projetant sur le 1er plan
factoriel issu de l’ACP du compromis les lignes ou les colonnes des différents tableaux pour visualiser
leur variabilité (Figure 2.4d) (Blanc, 2000).

Cette analyse a été appliquée de façon séparée aux variables décrivant les pratiques de gestion des
bordures de parcelles d’une part et aux métriques paysagères d’autre part. De plus, les corrélations
entre les métriques paysagères calculées dans une zone de 50 m de rayon autour des bordures de par-
celles et celles calculées dans une zone de 500 m de rayon autour de celles-ci étaient faibles. J’ai donc
réalisé une analyse séparée des métriques paysagères à chacune des deux échelles. J’ai par conséquent
fait 3 ATP au total. Lorsque deux variables étaient fortement corrélées (|rpearson| ≥ 0.7), seule une
des deux a été intégrée dans l’analyse. Les variables intégrées dans chacune des analyses figurent dans
la table 2.4. Les corrélations entre variables sont présentées dans la table D.1 en annexe.

J’ai organisé les données en une séquence de 6 tableaux correspondant chacun à l’une des années
de piégeage, dans lesquels les 30 lignes correspondaient aux bordures suivies et les colonnes aux va-
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Figure 2.4 – Principe de l’analyse triadique partielle des variables décrivant l’évolution des pratiques de gestion et du
paysage : a) Organisation des données en plusieurs tableaux, b) Calcul d’un tableau compromis spatial, c) Analyse du
compromis spatial, d) Analyse de la variabilité du compromis spatial dans le temps et calcul des variables synthétiques.

riables paysagères ou décrivant les pratiques de gestion (Figure 2.4a). La position de chaque bordure
suite à la projection de chaque tableau-année sur le 1er plan factoriel issu de l’ACP du compromis
spatial a permis de décrire chaque année l’hétérogénéité spatiale des différentes bordures en termes
de contexte paysager et de pratiques de gestion. Les coordonnées sur chacun des deux premiers axes
factoriels de la position des bordures chaque année sur ce plan ont été extraites (Figure 2.4d). De
plus, les composantes sur chacun des deux premiers axes factoriels du vecteur séparant chaque année
de l’année 2007 sur ce plan ont été calculées pour décrire la trajectoire d’une bordure entre 2007 et
l’année considérée en termes de contexte paysager ou de pratiques de gestion (Figure 2.4d).

Ainsi, j’ai construit 4 variables synthétiques issues des axes factoriels pour chacune des 3 ATP
(Table 2.5 et Figure 2.4). Dans chaque cas, la signification des axes factoriels a pu être interprétée
en se basant sur les corrélations entre les valeurs prises par les différentes variables chaque année au
niveau de chaque bordure et les coordonnées de la projection de chaque bordure chaque année sur les
axes factoriels (Table E.1). J’ai étudié ces corrélations séparément dans chaque réseau pour interpréter
de façon plus précise les tendances observées.

Il aurait été possible d’organiser les données en une séquence de 30 tableaux-bordures à 6 lignes-
années pour étudier la trajectoire des bordures. Dans ce cas, l’existence d’une structure est remise en
cause et cette approche n’a pas été retenue (Annexe C).
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Analyse triadique partielle Variables intégrées dans l’analyse
Métriques paysagères calculées
dans des zones de 50 m autour
des bordures

PROP_PR_50, PROP_CE_50, PROP_MA_50,
PROP_FO_50, VAR_PR_50, VAR_MA_50,
VAR_DIV_50, TMOY_P_50, LIN_H_50

Métriques paysagères calculées
dans des zones de 500 m autour
des bordures

PROP_PR_500, PROP_CE_500,
PROP_MA_500, PROP_FO_500, VAR_PR_500,
VAR_MA_500, DIV_500, TMOY_P_500

Pratiques de gestion ABATT, ENT_ARBO, ENT_ARBU,
PATU_PIET, FAUCHE_BROY, LABOUR,
PROD_CHI, PIET

Table 2.4 – Variables intégrées dans les analyses triadiques partielles réalisées

Hétérogénéité spatiale Trajectoire temporelle
Coordonnées de la projection Coordonnées de la trajectoire

de la projection entre 2007
et les années suivantes

Variables incluses dans
l’ATP

Axe 1 Axe 2 Axe 1 Axe 2

Pratiques de gestion C1_GE C2_GE DC1_GE DC2_GE
Métriques paysagères à
50 m

C1_PA_50 C2_PA_50 DC1_PA_50 DC2_PA_50

Métriques paysagères à
500 m

C1_PA_500 C2_PA_500 DC1_PA_500 DC2_PA_500

Table 2.5 – Variables construites à partir des analyses triadiques partielles des variables décrivant les pratiques de
gestion et des métriques paysagères : elles ont été calculées à partir de la projection de chaque bordure chaque année

sur le 1er plan factoriel issu de l’ACP du compromis

2.5 Effets respectifs des pratiques de gestion des bordures et du
paysage sur les assemblages d’espèces

Pour identifier l’effet de l’évolution des pratiques de gestion des bordures et du paysage sur les
tendances identifiées au niveau des variables décrivant les assemblages d’espèces, les variables syn-
thétiques obtenues à partir des ATP (Table 2.5) ont été intégrées, en tant qu’effets fixes, dans des
modèles linéaires mixtes ou mixtes généralisés (Table 2.6). Ces modèles étaient de la même forme que
ceux réalisés pour identifier des tendances d’évolution temporelle (2.3.1). Seuls les effets fixes ont été
modifiés.

Les coordonnées des bordures chaque année sur le 1er plan factoriel issu de l’analyse du compromis
(C1_X, C2_X) rendent compte de la stabilité dans le temps du compromis et caractérisent l’hété-
rogénéité spatiale du paysage et des pratiques de gestion chaque année. J’ai étudié le lien entre ces
coordonnées et la diversité β spatiale pour vérifier l’hypothèse de diminution de cette variable causée
par une homogénéisation du paysage et une moindre fréquence et diversité de gestion des bordures
(Table 2.6). J’ai également étudié le lien entre ces coordonnées et l’activité-densité et la richesse spéci-
fique (Table 2.6). Les indices de diversité β temporelle décrivent quant à eux la trajectoire temporelle
de la composition des assemblages d’espèces. J’ai donc étudié le lien entre ces indices et la trajectoire
temporelle des bordures sur le 1er plan factoriel issu de l’ACP du compromis dans les différentes ATP
(DC1_X, DC2_X) (Table 2.6).

Des modèles séparés ont été réalisés pour chaque réseau. L’étude des corrélations entre les va-
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Variables à expliquer Variables explicatives intégrées aux modèles (effets fixes)
Activité-densité totale annuelle
par bordure

C1_PA_50, C2_PA_50, C1_PA_500, C2_PA_500, C1_GE,
C2_GE

Activité-densité totale annuelle
par bordure et par classe de taille

C1_PA_50, C2_PA_50, C1_PA_500, C2_PA_500, C1_GE,
C2_GE

Richesse spécifique totale annuelle
par bordure

C1_PA_50, C2_PA_50, C1_PA_500, C2_PA_500, C1_GE,
C2_GE

βSOR inter-sites moyenne par bor-
dure et par année

C1_PA_50, C2_PA_50, C1_PA_500, C2_PA_500, C1_GE,
C2_GE

βSOR temporelle par bordure et par
année

DC1_PA_50, DC2_PA_50, DC1_PA_500, DC2_PA_500,
DC1_GE, DC2_GE

βSIM temporelle par bordure et par
année

DC1_PA_50, DC2_PA_50, DC1_PA_500, DC2_PA_500,
DC1_GE, DC2_GE

Table 2.6 – Variables explicatives intégrées aux modèles en tant qu’effets fixes pour évaluer les effets respectifs des
pratiques de gestion des bordures et du paysage sur les tendances identifiées

riables synthétiques construites a permis d’éviter d’inclure des variables fortement corrélées entre elles
(|rpearson| ≥ 0.7) dans le même modèle (Table E.1). De plus, les variables synthétiques dont l’inter-
prétation au niveau d’un réseau particulier n’était pas possible à partir de leur corrélation avec les
métriques paysagères ou avec les pratiques de gestion n’ont pas été incluses dans les modèles. Les
variables explicatives ont été centrées et réduites dans chaque réseau avant de réaliser les modèles
pour pouvoir comparer les valeurs des paramètres associés à chaque variable dans les modèles.

Dans chaque cas, toutes les combinaisons de modèles possibles ont été comparées grâce à une
méthode d’inférence multi-modèles (Burnham et Anderson, 2004). Cette méthode trie les modèles
selon le critère d’information d’Akaike (AIC). La différence entre l’AIC de chaque modèle et celui du
meilleur modèle, ΔAICci, est calculée. Un poids réflétant la qualité du modèle par rapport au meilleur
modèle est attribué à chaque modèle. Enfin, le pouvoir explicatif de chaque variable est calculé à l’aide
d’une méthode de model averaging qui dépend de la fréquence d’apparition de chaque variable dans les
meilleurs modèles, pondérée par le poids de ces différents modèles. L’AICc, adapté à de petits jeux de
données, a été choisi car le rapport entre le nombre de réalisations de chaque variable à expliquer et le
nombre de paramètres estimés était inférieur à 40 (Symonds et Moussalli, 2011). Les modèles retenus
pour l’étape de model averaging étaient ceux pour lesquels ΔAICci était inférieur à 2 (Burnham et
Anderson, 2004).

J’ai réalisé toutes les analyses statistiques sur le logiciel R (R Core Team, 2017), en utilisant le
package "betapart" pour les calculs de diversité β (Baselga et al., 2017), le package "ape" pour les
test d’autocorrélation spatiale (Paradis et al., 2004), le package "ade4" (Thioulouse et al., 1997) pour
l’ATP, le package "lme4" (Bates et al., 2014) pour les modèles mixtes, le package "MuMIn" (Bartoń,
2013) pour les comparaisons de modèles et le package "DHARMa" (Hartig, 2016) pour la vérification
des hypothèses sous-jascentes aux modèles linéaires mixtes généralisés. Les corrélations entre variables
ont été évaluées à l’aide du coefficient de corrélation de Pearson.
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3. Résultats

3.1 Évolution du paysage et des pratiques de gestion des bordures
de parcelles au cours du temps

3.1.1 Évolution du paysage

Dans un rayon de 500 m autour des bordures échantillonnées

L’étape d’interstructure de l’ATP (Figure 2.4) des métriques paysagères à l’échelle de 500 m
a permis d’identifier un compromis représentant 55 % de l’inertie totale des tableaux-années. Les
deux premiers axes obtenus lors de l’ACP du compromis, C1_PA_500 et C2_PA_500, représentent
respectivement 72.8 % et 13.2 % de l’inertie. Le 1er axe (C1_PA_500) différencie les bordures en
fonction de leur contexte paysager, en distinguant les réseaux A et B d’une part, et le réseau C d’autre
part (Figure 3.1a). Il représente donc surtout l’hétérogénéité spatiale du paysage inter réseaux. Sur
cet axe, les bordures des réseaux A et B se caractérisent principalement par la présence d’importantes
surfaces de prairies (PROP_PR_500) et d’espaces boisés (PROP_FO_500) dans les 500 m alentour
(Figure 3.1b). À l’opposé, les bordures du réseau C sont entourées par d’importantes surfaces de
céréales (PROP_CE_500), des taches d’occupation du sol de grande taille (TMOY_P_500) et très
peu d’espaces boisés (Figures 3.1a et 3.2).

Figure 3.1 – ATP des métriques paysagères à 500 m - Projection des bordures (a) et des variables (b) du tableau
compromis sur le 1er plan factoriel. Pour le code des variables, se référer à la table 2.2.

Le 2e axe factoriel, C2_PA_500, différencie les bordures au sein de chaque réseau, en fonction de
l’hétérogénéité spatiale du paysage environnant (Figure 3.1a). Il représente donc surtout l’hétérogé-
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Figure 3.2 – Évolution des pourcentages d’occupation du sol à 500 m, par réseau, de 2007 à 2015. Seules les années
durant lesquelles les assemblages d’espèces de carabes ont été piégés sont représentées.

néité spatiale intra réseau. Cet axe distingue d’une part les bordures caractérisées par des surfaces de
maïs (PROP_MA_500) importantes dans les 500 m alentour, variant beaucoup d’une année à l’autre
(VAR_MA_500), et par des occupations du sol diversifiées (DIV_500) (Figure 3.1b) ; et d’autre part,
les bordures entourées par d’importantes surfaces d’espaces boisés (PROP_FO_500) et de grandes
taches d’occupation du sol (TMOY_P_500).

La projection des bordures de chaque tableau-année sur les axes C1_PA_500 et C2_PA_500
montre qu’au cours du temps, le contexte paysager à l’échelle de 500 m a évolué de façon différente
selon les réseaux (Figure 3.3). Dans le réseau C, le déplacement vers les valeurs négatives sur l’axe
C1_PA_500 (Figure 3.3a) s’explique par la diminution des surfaces de prairies, remplacées par des
cultures annuelles, et en particulier par des céréales d’hiver en 2011 et 2013 (Figures 3.1b et 3.2).
Dans les réseaux A et B, de 2007 à 2011, les bordures ont suivi pour les mêmes raisons une évolution
similaire sur C1_PA_500. Mais, la proportion de prairies a de nouveau augmenté à la fin de la période,
en particulier dans le réseau A (Figure 3.2).

De plus, l’hétérogénéité spatiale du paysage au sein des réseaux s’est amplifiée, comme le montre
l’augmentation au cours du temps de la dispersion des bordures sur l’axe C1_PA_500 (Figure 3.3a).
Cela s’explique par des évolutions différentes au sein d’un même réseau en termes de proportion de
chaque type d’occupation du sol et de taille des taches d’occupation du sol à une échelle de 500 m
(Figures 3.3, F.1 et F.2).
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Figure 3.3 – ATP des métriques paysagères à 500 m - Coordonnées sur les deux premiers axes (Axe 1 : a) et c), Axe
2 : b) et d)) obtenus lors de l’ACP du compromis des bordures (a) et b)) ou des variables (c) et d)) de chaque

tableau-année. Les droites en pointillés et pleines représentent respectivement la position "moyenne" des bordures et la
trajectoire lissée (fonction loess) des variables selon le réseau. Seules les variables les plus liées à chaque axe sont

représentées sur les figures c) et d). Pour le code des variables, se référer à la table 2.2.

La position sur l’axe C2_PA_500 de certaines bordures des réseaux A et B entre 2008 et 2013
(Figure 3.3b) s’explique par le remplacement des prairies par du maïs (Figures 3.1 et 3.2). Cela a
fait augmenter la diversité du paysage et diminuer la taille des taches d’occupation du sol, deux va-
riables liées à C2_PA_500 (Figure 3.1b). Dans le réseau C, les parcelles de maïs représentaient en
2007 et 2015 environ 40 % de l’occupation du sol (Figure 3.2). Mais, de 2008 à 2013, l’augmentation
des surfaces de céréales d’hiver et la diminution des surfaces de prairies ont fait diminuer la diversité
du paysage et augmenter la taille des taches d’occupation du sol (Figure 3.3b). Certaines bordures
du réseau C suivent donc une évolution sur C2_PA_500 opposée à celle des bordures des réseaux A
et B (Figure 3.3b). De la même manière que sur l’axe C1_PA_500, la dispersion des bordures sur
C2_PA_500 est plus forte à la fin de la période d’étude en raison d’une apparente augmentation de
l’hétérogénéité spatiale du paysage au sein de chaque réseau.

La projection des variables de chaque tableau-année sur C1_PA_500 et C2_PA_500 montre
les variables qui contribuent chaque année à l’hétérogénéité spatiale en termes de contexte paysager
à l’échelle de 500 m (Figures 3.3c et 3.3d). Sur l’axe C1_PA_500, globalement, les mêmes variables
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(PROP_FO_500, PROP_PR_500, PROP_MA_500, PROP_CE_500, TMOY_P_500) permettent
de différencier les bordures entre 2007 et 2015 (Figure 3.3c). La variable PROP_FO_500 est très stable
au cours du temps (Figure 3.2).

Une hétérogénéité spatiale du paysage intra réseau s’est ajoutée à l’hétérogénéité inter réseaux pré-
sente au début de la période d’étude. En 2015, il faut considérer deux axes de variabilité (C1_PA_500
et C2_PA_500) pour décrire l’hétérogénéité spatiale globale du contexte paysager. En effet, sur l’axe
C2_PA_500, les bordures se différencient de plus en plus les unes des autres de 2007 à 2015 selon
la diversité du paysage (DIV_500) et la taille des taches d’occupation du sol (TMOY_P_500). Cela
s’explique par la mise en place de maïs (PROP_MA_500, VAR_MA_500) à la place de prairies
(VAR_PR_500) autour de certaines bordures des réseaux A et B et par la présence de grandes taches
de céréales d’hiver dans le réseau C (TMOY_P_500) (Figure 3.3d). Toutes ces variables contribuent
de plus en plus à l’hétérogénéité spatiale du paysage au sein des réseaux.

L’étude des trajectoires de chaque bordure entre 2007 et les années suivantes (DC1_PA_500 et
DC2_PA_500) en termes de contexte paysager à l’échelle de 500 m met en évidence les mêmes évolu-
tions que l’étude de l’hétérogénéité spatiale entre bordures. Des graphiques présentant leur évolution
figurent en annexe F (Figure F.3 et F.4).

Dans un rayon de 50 m autour des bordures échantillonnées

Le compromis identifié lors de l’étape d’interstructure de l’ATP des métriques à 50 m représente
52.9 % de l’inertie totale des tableaux-années. Le 1er axe factoriel, C1_PA_50 (37.3 % de l’inertie),
oppose les bordures des trois réseaux d’une façon similaire à C1_PA_500 (Figure 3.4a). Il les dis-
tingue en fonction des proportions des principaux types d’occupation du sol et de la variabilité inter
annuelle de l’occupation du sol dans leur environnement immédiat. Cependant, l’hétérogénéité spatiale
est moins liée au réseau à cette échelle. En effet, C1_PA_50, ne permet pas de séparer les bordures
des trois réseaux aussi nettement que C1_PA_500. Les bordures d’un même réseau sont plus réparties
sur C1_PA_50 mais l’hétérogénéité spatiale entre les réseaux A et C en termes de contexte paysager
est toujours visible. On perçoit davantage à échelle fine (50 m) qu’à une échelle plus large (500 m)
que le réseau B se caractérise par un paysage "intermédiaire". En effet, certaines bordures ont un
environnement immédiat très similaire à celui des bordures du réseau C. Pour d’autres, il ressemble
plus à celui des bordures du réseau A (Figure 3.4a).

Le 2e axe factoriel, C2_PA_50 (26.4 % d’inertie), oppose les bordures situées à côté de grandes
taches d’occupation du sol (TMOY_P_50) et d’espaces boisés (PROP_FO_50) à des bordures qui
sont de véritables haies arbustives ou arborées (LIN_H_50) (Figure 3.4b). Cette opposition s’observe
au sein de chaque réseau (Figure 3.4a).

La projection des bordures de chaque tableau-année sur C1_PA_50 et C2_PA_50 montre que
l’environnement immédiat des bordures a peu évolué de 2007 à 2015 (Figures 3.5a et 3.5b). L’hétéro-
généité spatiale au sein des réseaux (dispersion des points) est importante et constante, en particulier
au sein du réseau B (Figures 3.5a et b).

La projection des variables de chaque tableau-année sur C1_PA_50 indique que de façon assez
constante de 2007 à 2015, les bordures se distinguent en termes de surfaces de prairies, d’espaces
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Figure 3.4 – ATP des métriques paysagères à 50 m - Projection des bordures (a) et des variables (b) du tableau
compromis sur le 1er plan factoriel. Pour le code des variables, se référer à la table 2.2.

boisés et de céréales d’hiver dans leur environnement immédiat (Figure 3.5c). En 2008, 2011 et 2013,
les surfaces de maïs ont augmenté par rapport aux années précédentes dans les réseaux A et B. Elles
étaient alors à peu près équivalentes autour des bordures dans les trois réseaux (Figure 3.2). Ainsi,
ces années-là, les environnements immédiats des bordures des trois réseaux se distinguent autant en
fonction des surfaces de maïs (PROP_MA_50) qu’en fonction des variations inter annuelles de ces
surfaces (VAR_MA_50) (Figure 3.5c). De plus, la projection de VAR_MA_50 sur C1_PA_50 évo-
lue de façon opposée à celle de VAR_PR_50, en raison probablement de rotations de type prairie
temporaire-maïs. Ces rotations s’observent davantage dans les réseaux A et B (Figures 3.5a et 3.5c).
De même, PROP_MA_50 et PROP_CE_50 évoluent de façon symétrique probablement en raison
des rotations maïs-céréale d’hiver dans les réseaux B et C en particulier. Aussi, à cette échelle, les
bordures se différencient en fonction des rotations qui ont lieu sur les parcelles dont elles sont les plus
proches. Bien que l’occupation du sol ait subi certaines années plus de variations que d’autres, on ne
distingue pas de tendance d’évolution des rotations durant la période d’étude.

Sur l’axe C2_PA_50, l’hétérogénéité spatiale entre les bordures en termes de linéaire de haies, de
taille moyenne des taches d’occupation du sol et de proportion d’espaces boisés dans leur environne-
ment immédiat est assez constante durant la période d’étude (Figure 3.5b).

Les trajectoires de chaque bordure entre 2007 et les années suivantes (DC1_PA_50 et DC2_PA_50)
mettent en évidence la faible variabilité au cours du temps de leur environnement immédiat à cette
échelle. Des graphiques présentant leur évolution figurent en annexe F (Figure F.5).
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Figure 3.5 – ATP des métriques paysagères à 50 m - Coordonnées sur les deux premiers axes (Axe 1 : a) et c), Axe 2 :
b) et d)) obtenus lors de l’ACP du compromis des bordures (a) et b)) ou des variables (c) et d)) de chaque

tableau-année. Les droites en pointillés et pleines représentent respectivement la position "moyenne" des bordures et la
trajectoire lissée (fonction loess) des variables selon le réseau. Seules les variables les plus liées à chaque axe sont

représentées sur les figures c) et d). Pour le code des variables, se référer à la table 2.2.

3.1.2 Évolution des pratiques de gestion des bordures de parcelles

Les pratiques de gestion des bordures par les agriculteurs étaient très diverses dans les trois réseaux
durant la période d’étude. Dans le réseau B, elles ont fait l’objet de plus d’interventions que dans les
réseaux A et C (Table 3.1). Les bordures du réseau C ont été environ deux fois moins gérées que celles
du réseau A et plus de trois fois moins que celles du réseau B. La végétation des bordures de parcelles
a souvent fait l’objet de pâturage et de piétinement (PATU_PIET). Dans les réseaux A et B, c’est
la pratique la plus fréquente, alors qu’elle est très rare dans le réseau C. Les autres pratiques les plus
fréquentes dans tous les réseaux étaient l’utilisation d’herbicide (PROD_CHI), l’entretien des strates
arborées (ENT_ARBO) et arbustives (ENT_ARBU) et la fauche ou le broyage des strates herbacées
(FAUCHE_BROY). Le labour (LABOUR), le piétinement (PIET) et l’abattage d’arbres (ABATT)
étaient rares (Table 3.1).

Lors de l’ATP des variables décrivant les pratiques de gestion des bordures, les valeurs propres
associées à chaque tableau lors de l’étape d’interstructure sont toutes de même signe (Figure F.6). Cela
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Réseau A B C Somme
Abattage d’arbres (ABATT) 0 3 0 3
Entretien des strates arborées (ENT_ARBO) 4 9 2.5 15.5
Entretien des strates arbustives (ENT_ARBU) 2 5.5 1 8.5
Pâturage ou piétinement (PATU_PIET) 10 12 1 23
Fauche ou broyage (FAUCHE_BROY) 3 2 2.5 7.5
Labour (LABOUR) 0 1.5 0 1.5
Utilisation d’herbicide (PROD_CHI) 5.5 8.5 6.5 20.5
Piétinement (PIET) 1.5 1.5 0 3
Somme 26 43 13.5

Table 3.1 – Description de la gestion des bordures échantillonnées selon la pratique de gestion et le réseau. Les valeurs
présentées correspondent à la somme de toutes les valeurs (0, 0.5 ou 1) correspondant à chaque pratique de gestion
dans chaque réseau. Les valeurs 0.5 et 1 indiquent respectivement qu’un seul ou les deux côtés de la bordure ont fait

l’objet de la pratique de gestion

signifie qu’une structure commune existe malgré l’hétérogénéité des réseaux en termes de gestion des
bordures, la forte variablité inter annuelle de cette gestion et la faible part d’inertie représentée par le
compromis (26 %). Le 1er axe identifié lors de l’ACP du compromis, C1_GE (42.9 % de l’inertie), est
fortement lié à la pratique de pâturage et de piétinement des bordures (PATU_PIET) (Figure 3.6b).
Le 2e axe, C2_GE (36.4 % de l’inertie), permet de séparer les bordures de parcelles dont les strates
arborées et arbustives ont été taillées (ENT_ARBO, ENT_ARBU) ou dont la strate herbacée a subi
un traitement herbicide (PROD_CHI) des bordures soumises à d’autres pratiques de gestion (Figure
3.6b). Les bordures du réseau B, gérées plus fréquemment que les autres, occupent les positions les
plus extrêmes sur ces deux axes (Figure 3.6a). Le labour, l’abattage d’arbres, le piétinement, la fauche
ou le broyage de la végétation, pratiques de gestion plus rares, sont peu liés aux axes comme l’indique
leur position au centre du plan factoriel (Figure 3.6b).

Figure 3.6 – ATP des variables décrivant les pratiques de gestion des bordures échantillonnées - Projection des
bordures (a) et des variables (b) du tableau compromis sur le 1er plan factoriel. Pour le code des variables, se référer à

la table 2.1.

Lors de la projection des bordures de chaque tableau-année sur C1_GE, les bordures du réseau C
se caractérisent par une quasi-absence de pâturage et de piétinement des bordures (Figure 3.7a). La
position de la projection des bordures des réseaux A et B subit plus de variations sur C1_GE (Figure
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3.7a) car elles sont plus souvent pâturées. La variable PATU_PIET est chaque année celle qui est la
plus liée à C1_GE (Figure 3.7c).

Figure 3.7 – ATP des variables décrivant les pratiques de gestion des bordures - Coordonnées sur les deux premiers
axes (Axe 1 : a) et c), Axe 2 : b) et d)) obtenus lors de l’ACP du compromis des bordures (a) et b)) ou des variables (c)
et d)) de chaque tableau-année. Les droites en pointillés et pleines représentent respectivement la position "moyenne"
des bordures et la trajectoire lissée (fonction loess) des variables selon le réseau. Seules les variables les plus liées à

chaque axe sont représentées sur les figures c) et d). Pour le code des variables, se référer à la table 2.1.

De façon générale, l’ATP des variables décrivant les pratiques de gestion des bordures indique que
celle-ci est soumise à une forte variabilité inter annuelle en raison du caractère cyclique de l’entretien
de la végétation, en particulier dans le réseau B (Figures 3.7b et 3.7d). Pour autant, la diversité et la
fréquence de chaque pratique de gestion n’a pas évolué au cours du temps. L’étude de la trajectoire
temporelle des bordures au cours du temps en termes de gestion (DC1_GE et DC2_GE) n’a pas
permis d’identifier de tendance d’évolution entre 2007 et les années suivantes (Figure F.7). Une simple
analyse de la fréquence de chaque pratique de gestion a également permis de confirmer ce résultat
(Figure G.1).
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3.2 Évolution de la richesse spécifique des assemblages d’espèces de
carabes au cours du temps

Au total, 85 espèces 1 ont été identifiées durant les suivis (Table H.1). Le réseau B présente la
plus forte richesse spécifique (79 espèces). 69 espèces ont été piégées dans les réseaux A et C. Il y a
une forte variabilité entre les bordures : chaque année en moyenne (± SD), 17.1 ± 5.5, 20.7 ± 4.9 et
18.0 ± 4.2 espèces étaient présentes dans les bordures des réseaux A, B et C respectivement.

La richesse spécifique n’a pas varié de façon significative au cours du temps dans le réseau A, mais
la baisse était significative dans les réseaux B et C selon les modèles linéaires mixtes généralisés testant
l’effet de la variable "Année" (Tables 3.2 et H.2).

Réseau A B C
Richesse spécifique ↘ ↘∗ ↘∗

Diversité β spatiale
Indice de Sørensen - ensemble 1 ∅ ↗ ∅
Indice de Sørensen - par réseau ↘ ↗∗ ↘
Diversité β temporelle

Indice de Sørensen ↗ ↗∗ ↗∗

Indice de turnover ↗ ↘ ↗
Indice de nestedness ↗ ↗ ↗

Activité-densité
Toutes espèces confondues ↘ ↘ ↘∗

Très petites espèces ↘∗ ↘∗ ↘∗

Petites espèces ↘ ↘ ↘
Espèces moyennes ↗ ↘ ↘∗

Grandes espèces ↗ ↗∗ ↗
1 Résultat concernant l’ensemble des bordures et non pas
celles du réseau B uniquement.

Table 3.2 – Évolution au cours du temps des variables décrivant les assemblages d’espèces de carabes. Les flèches
montantes et descendantes indiquent respectivement une augmentation ou une diminution de la variable entre 2007 et
2015. Les astérisques (∗) indiquent que le paramètre associé à la variable quantitative Année est significativement

différent de 0 (p<0.05). Les valeurs de test et les p-valeurs sont présentées dans la table H.2.

3.3 Évolution de la diversité β au cours du temps

3.3.1 Diversité β spatiale

La diversité β spatiale (indice de Sørensen inter bordures) n’a pas varié de façon significative sur
l’ensemble des réseaux au cours du temps (Table 3.2). Il n’y a que dans le réseau B qu’elle a augmenté
de façon significative de 2007 à 2015 (Table 3.2).

Quels que soient le réseau et l’année considérés, en moyenne, l’indice de Sørensen prenait des
valeurs de l’ordre de 0.4, ce qui signifie que la composition des assemblages d’espèces de carabes était
hétérogène 2 d’une bordure à une autre (Annexe B).

1. Sans compter les différentes espèces du genre Amara identifiées après 2008
2. L’indice de Sørensen inter bordures vaut en moyenne (±SD) 0.46 ± 0.06, 0.43 ± 0.06, 0.42 ± 0.06 et 0.38 ± 0.05 à

l’échelle de l’ensemble des réseaux, des réseaux A, B et C respectivement. Avec l’indice de Jaccard, on obtient les valeurs
de 0.62 ± 0.05, 0.59 ± 0.05, 0.58 ± 0.06 et 0.54 ± 0.05 respectivement.
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3.3.2 Diversité β temporelle

La diversité β temporelle (indice de Sørensen inter annuel) n’a pas varié significativement dans le
réseau A mais a augmenté de façon significative au cours du temps dans les réseaux B et C (Table
3.2). Ainsi, la composition des assemblages d’espèces présents au niveau des bordures de ces réseaux
s’est différenciée de plus en plus de ce qu’elle était en 2007 de 2008 à 2015.

Globalement, lors de la comparaison des assemblages d’espèces des bordures entre 2007 et chacune
des années suivantes, l’indice de Sørensen inter annuel prend des valeurs de l’ordre de 0.4 ce qui traduit
une importante variabilité des assemblages d’une année à l’autre. Néanmoins, quel que soit le réseau,
il n’y a eu aucune tendance significative d’évolution de la composante de la diversité β temporelle liée
au turnover (Table 3.2), indiquant un renouvellement constant des espèces.

3.4 Évolution de l’activité-densité des assemblages d’espèces de ca-
rabes au cours du temps

3.4.1 Activité-densité totale

Au total, 34 439 individus ont été piégés dans les bordures (Table H.1). C’est dans le réseau C
que le plus de carabes ont été piégés (12 169 individus), suivi des réseaux B (11 746 individus) et A
(10 524 individus). L’activité-densité totale n’a pas évolué de façon significative au cours du temps
dans les réseaux A et B, mais a diminué significativement dans le réseau C (Table 3.2).

3.4.2 Activité-densité selon la taille des espèces de carabes

Tous réseaux confondus, les espèces de taille moyenne ont été les plus fréquemment piégées au ni-
veau des bordures de parcelles (17 634 individus), suivies des espèces de petite taille (6 722 individus),
de très petite taille (5 931 individus) et de grande taille (4 152 individus) (Table H.1).

L’activité-densité des espèces de très petite taille a diminué de façon significative au cours du
temps dans les trois réseaux (Table 3.2). Une analyse complémentaire a permis de vérifier que cette
tendance n’était pas causée uniquement par la diminution de l’activité-densité de Bembidion lampros,
espèce dominante en termes d’activité-densité pour cette classe de taille (Figure 3.8). Dans le réseau
B, la diminution est significative bien que faible (Figure 3.8).

L’activité-densité des espèces de taille moyenne a diminué de façon significative dans le réseau C,
mais n’a pas évolué dans les réseaux A et B (Table 3.2). Il n’y a pas eu non plus d’évolution significative
de l’activité-densité des espèces de petite taille dans tous les réseaux ni de celle des espèces de grande
taille dans les réseaux A et C (Table 3.2). En revanche, l’activité-densité des espèces de grande taille
a augmenté dans le réseau B. Une analyse complémentaire a montré que cette tendance était causée
par l’augmentation de l’activité-densité d’Abax parallelepipedus et de Carabus violaceus purpurascens,
deux espèces qui représentent à elles seules 50.5 % de l’activité-densité totale des espèces de grande
taille sur toute la période d’étude (Table H.1).
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Figure 3.8 – Évolution de l’activité-densité moyenne annuelle par session de piégeage des très petites espèces selon le
réseau. Les activités-densités de Bembidion lampros (BELA) sont présentées.

3.5 Effets respectifs du paysage et des pratiques de gestion des bor-
dures de parcelles sur les assemblages d’espèces

Les corrélations dans chaque réseau entre les variables issues des trois ATP (variables explicatives
dans les modèles) et les variables utilisées pour réaliser les ATP (métriques paysagères, pratiques
de gestion) (Table D.1) permettent de faire le lien entre chaque variable explicative et le contexte
paysager ou la pratique de gestion qu’elle représente. Dans les modèles testant les effets des variables
issues des trois ATP sur les assemblages d’espèces de carabes, certaines variables explicatives n’ont
pas été utilisées. Il n’était pas possible d’interpréter leur signification car elles étaient faiblement
corrélées aux métriques paysagères et aux pratiques de gestion des bordures (|rpearson| < 0.6). Il s’agit
de : DC1_PA_50 et DC2_PA_50 dans le réseau A, de DC1_GE et DC2_GE dans le réseau B, de
DC1_PA_50, DC2_PA_50 et DC2_GE dans le réseau C. D’autres variables n’ont pas été incluses
simultanément dans les modèles car elles étaient trop fortement corrélées entre elles (|rpearson| ≥ 0.7) :
dans le réseau A, C1_PA_50 et C2_PA_50 ; dans le réseau C, C1_PA_500 et C2_PA_500, d’une
part, et DC1_PA_500 et DC2_PA_500 d’autre part. Seuls les effets des variables qui sont significatifs
dans le full averaged model lors de la procédure d’inférence multi-modèles sont commentés par la suite.

3.5.1 Effets sur la richesse spécifique des carabes

La méthode d’inférence multi-modèles n’a révélé aucun effet des variables issues des ATP, qu’elles
décrivent le paysage ou les pratiques de gestion, sur la richesse spécifique des carabes (Table 3.3).
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Réseau A B C
Richesse spécifique - - -
Diversité β spatiale
Indice de Sørensen - ensemble 1 ∅ C1_PA_50 (+) ∅
Indice de Sørensen - par réseau - C1_PA_500 (−) C2_PA_500 (−)

C1_PA_50 (+)
C2_GE (+)

Diversité β temporelle
Indice de Sørensen DC2_PA_500 (−) - -
Indice de turnover - - -

Activité-densité
Toutes espèces confondues - - C1_PA_500 (+)

2C2_PA_500 (+)
C1_GE (−)

Très petites espèces C1_PA_500 (+) - C1_PA_500 (+)
C1_PA_50 (−) 2C2_PA_500 (+)

Petites espèces - C1_PA_50 (−) -
C1_PA_50 (−)

Espèces moyennes - - C1_PA_500 (+)
2C2_PA_500 (+)

C1_GE (−)
C2_GE (−)

Grandes espèces - C1_PA_500 (−) C1_GE (−)
1 Résultat concernant l’ensemble des bordures et non pas celles du réseau B uniquement.
2 C2_PA_500 n’a un effet significatif que dans les modèles sans C1_PA_500.

Table 3.3 – Synthèse des résultats obtenus lors de la modélisation de l’effet des variables synthétiques obtenues lors
des ATP sur les variables décrivant les assemblages d’espèces de carabes. Les + et les - indiquent respectivement une
relation positive ou négative entre les variables. Ne sont présentés que les effets des variables obtenues par ATP qui

sont significatifs dans le full averaged model lors de la procédure d’inférence multi-modèles. Pour le code des variables,
se référer à la table 2.6. Des résultats plus détaillés sont présentés dans la table I.1.

3.5.2 Effets sur la diversité β

Diversité β spatiale

Les analyses des effets des variables issues des ATP montrent que la diversité β spatiale varie de
façon significative selon le contexte paysager et, dans une moindre mesure, selon les pratiques de ges-
tion des bordures.

La diversité β spatiale calculée à l’échelle de l’ensemble des réseaux augmente le long de l’axe
C1_PA_50, traduisant un effet positif de la proportion de prairies et d’espaces boisés dans l’en-
vironnement immédiat des bordures. Ainsi, les bordures situées à proximité immédiate de surfaces
importantes d’espaces boisés et de prairies ont des assemblages d’espèces qui se distinguent nettement
des autres bordures des trois réseaux.

Dans le réseau A, aucune variable n’a d’effet significatif sur la diversité β spatiale (Table 3.3). Dans
le réseau B, la diversité β spatiale est expliquée par l’hétérogénéité spatiale du paysage à l’échelle de
50 m et de 500 m et des pratiques de gestion des bordures. En effet, la variable C1_PA_500 a un effet
négatif sur la diversité β spatiale alors que les variables C1_PA_50 et C2_GE ont un effet positif sur
cette variable. Cela indique que les assemblages d’espèces de carabes étaient plus similaires dans les
bordures entourées de fortes proportions d’espaces boisés et de prairies à 500 m (positivement cor-
rélées à C1_PA_500 dans ce réseau, table D.1). Au contraire, les assemblages d’espèces étaient plus
différents d’une bordure à l’autre dans les bordures situées à proximité immédiate (50 m) de prairies
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ou d’espaces boisés. De même, les bordures gérées par entretien de la strate arbustive et traitement à
l’herbicide de la strate herbacée ont eu tendance à présenter des assemblages d’espèces plus différents
que les bordures soumises à d’autres pratiques de gestion.

Dans le réseau C, seule la variable C2_PA_500 a un effet négatif sur la diversité β spatiale. Aussi,
les assemblages d’espèces étaient plus hétérogènes dans les bordures situées dans un contexte paysager
caractérisé à 500 m par beaucoup de maïs (et peu de céréales d’hiver), un paysage diversifié et de
petites taches d’occupation du sol.

Diversité β temporelle

Les résultats montrent très peu d’effet des variables issues des ATP sur la diversité β temporelle (in-
dice de Sørensen inter annuel). Une seule variable représentant l’évolution du paysage, DC2_PA_500,
a un effet négatif sur la diversité β temporelle dans le réseau A (Table 3.3). Ainsi, l’évolution du
contexte paysager à 500 m vers une augmentation du maïs au détriment des prairies s’est accompa-
gnée d’une homogénéisation de la composition des assemblages d’espèces.

3.5.3 Effets sur l’activité-densité des assemblages d’espèces de carabes

Activité-densité totale

Dans les réseaux A et B, il n’y a aucune relation significative entre les variables calculées lors des
ATP et l’activité-densité totale des carabes (Table 3.3). Dans le réseau C, les variables C1_PA_500
et C2_PA_500, corrélées entre elles dans ce réseau (rpearson = 0.76), ont chacune un effet positif
sur l’activité-densité totale (Table 3.3). Cela signifie que l’activité-densité était plus faible dans les
bordures entourées de céréales d’hiver et de grandes taches d’occupation du sol à 500 m, que dans
celles entourées de prairies, de maïs et d’un paysage diversifié. De plus, C1_GE a un effet négatif
sur l’activité-densité dans ce réseau. Cela indique un effet positif du pâturage et du piétinement des
bordures sur l’activité-densité totale des carabes.

Activité-densité selon la taille des espèces de carabes

Très petites espèces
Dans les réseaux A et C, la variable C1_PA_500 (et C2_PA_500 dans le réseau C) a un effet

positif sur l’activité-densité des espèces de très petite taille (Table 3.3). Il met en évidence un effet
positif de la présence de prairies à une échelle large dans le paysage sur l’activité-densité de ces espèces
au niveau des bordures de parcelles. Dans le réseau A, la variable C1_PA_50 a un effet négatif sur
l’activité-densité des espèces de très petite taille. Cet axe est corrélé positivement dans ce réseau à la
proportion de prairies dans l’environnement immédiat des bordures mais également corrélé négative-
ment au linéaire de haies calculé à une échelle locale (Table D.1). Cela indique que l’activité-densité
de ces espèces est défavorisée par la présence de prairies mais favorisée par la présence de haies dans
l’environnement immédiat des bordures. Dans le réseau B, aucune relation significative n’est apparue
entre les variables explicatives et l’activité-densité des très petites espèces.

Petites espèces
Dans les réseaux A et C, aucune relation significative n’est apparue entre les variables explicatives

et l’activité-densité des petites espèces. Dans le réseau B, les variables C1_PA_50 et C2_PA_50 ont
toutes deux un effet négatif sur l’activité-densité des petites espèces (Table 3.3). Cela indique un effet
négatif de la présence de prairies et d’espaces boisés (C1_PA_50) et de haies arbustives ou arborées
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(C2_PA_50) à proximité des bordures sur l’activité-densité de ces espèces.

Espèces moyennes
Il n’y a que dans le réseau C que les variables explicatives ont des effets significatifs sur les espèces

moyennes. L’effet des variables C1_PA_500, C2_PA_500 et C1_GE est de même nature que celui de
ces mêmes variables sur l’activité-densité toutes espèces confondues dans ce même réseau (Table 3.3).
De plus, la variable C2_GE, positivement corrélée à l’utilisation d’herbicide au niveau des bordures
du réseau C (rpearson = 0.83) a un effet négatif sur l’activité-densité des espèces moyennes.

Grandes espèces
Dans le réseau A, les variables explicatives n’ont aucun effet significatif sur les grandes espèces.

En revanche, dans le réseau B, la variable C1_PA_500 a un effet négatif sur leur activité-densité
(Table 3.3). Des analyses complémentaires ont révélé que cet effet était lié à la réponse des espèces A.
parallelepipedus et C. violaceus purpurascens à cette variable. Dans le réseau C, la variable C1_GE
a un effet négatif significatif sur l’activité-densité des grandes espèces, indiquant un effet positif du
pâturage et du piétinement des bordures sur l’activité-densité de ces espèces.

De façon générale, les paramètres associés à C1_GE et C2_GE, estimés par les modèles, ont des
valeurs plus faibles que ceux associés aux variables issues des deux ATP des métriques paysagères
(Table I.1).
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4. Discussion

4.1 Vérification des hypothèses

4.1.1 Évolution du paysage et des pratiques de gestion des bordures de par-
celles au cours du temps

Évolution du paysage

L’hypothèse d’une diminution de l’hétérogénéité spatiale et temporelle du paysage au cours du
temps entre 2007 et 2015 ne s’est pas vérifiée. D’une part, les contrastes entre les contextes paysagers
(hétérogénéité spatiale du paysage) des trois réseaux ne se sont pas atténués. D’autre part, ils ont
augmenté au sein de chaque réseau. Le contexte paysager n’a pas suivi la même trajectoire temporelle
dans tous les réseaux. Par ailleurs, les trajectoires paysagères sont plus apparentes à une échelle large.
À une échelle locale, on perçoit davantage les changements inter annuels de composition du paysage
liés aux rotations.

Hétérogénéité spatiale du paysage "inter réseaux"
La zone d’étude se caractérise par une forte hétérogénéité spatiale entre réseaux en termes de

contexte paysager. Dans le réseau A et une grande partie du réseau B, les surfaces de prairies domi-
naient le paysage en raison de la présence d’élevage laitier. Elles ont diminué jusqu’en 2011, remplacées
par des cultures annuelles. L’augmentation de la part de l’ensilage de maïs dans les rations des vaches
laitières (Peeters, 2009) est une cause probable à cette diminution. De plus, à une échelle locale, on
s’aperçoit qu’il y a de nombreuses rotations de type maïs-prairie temporaire dans les réseaux A et B.
En 2013 et 2015, les surfaces de prairies ont augmenté car des agriculteurs ont fait le choix de remettre
des prairies en place dans ces secteurs. Mais la variation de ces surfaces n’a pas eu la même ampleur
autour de toutes les bordures des réseaux A et B. Cela pourrait s’expliquer par les contraintes qui
déterminent les choix d’occupation du sol faits par les agriculteurs. Dans le réseau A par exemple,
la plupart des parcelles aux alentours des bordures étudiées étaient exploitées par le même agricul-
teur. Il a peut-être fait le choix de maintenir davantage de prairies dans ce secteur situé à proximité
du siège de son exploitation de type polyculture-élevage laitier pour faciliter la gestion de son troupeau.

C’est dans le réseau C et certains secteurs du réseau B, dominés par les cultures annuelles, que le
contexte paysager a le plus évolué en raison d’une diminution supplémentaire des surfaces de prairies,
déjà faibles en 2007. De plus, la proportion de maïs et de céréales d’hiver y a fluctué durant la période
d’étude probablement en raison de rotations de type maïs-céréale d’hiver. Dans ces secteurs de la zone
d’étude, de nombreuses parcelles contigües sont exploitées par des agriculteurs différents dont le siège
d’exploitation est parfois éloigné. Sur ces parcelles, ils cultivent préférentiellement du maïs ou des
céréales d’hiver selon le contexte économique. Aussi, l’augmentation du prix des céréales d’après 2007
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(Stoate et al., 2009) peut expliquer l’augmentation des surfaces de céréales d’hiver, observée de façon
générale à partir de 2008. Les données disponibles permettaient d’étudier la taille des taches d’occu-
pation du sol qui est seulement une approximation de la taille des parcelles. Les résultats indiquent
que la taille de ces taches a augmenté dans certains secteurs des réseaux B et C en particulier, en
raison de la mise en place de cultures identiques sur des parcelles contigües.

Ces différences de contexte paysager rappellent les observations de Millán de la Peña et al. (2003)
faites dans une zone d’étude proche (Côtes d’Armor) une quinzaine d’années plus tôt. Ils distinguaient
d’une part, des paysages dominés par les prairies, dans lesquels se trouvaient également des parcelles
de maïs et dont la production était destinée aux exploitations laitières ; et d’autre part, des paysages
dominés par les cultures annuelles dont la production était destinée aux élevages porcins et avicoles.
On peut penser que ce patron paysager est également en place dans la zone d’étude depuis de nom-
breuses années. Cependant, il continue d’évoluer et de façon différente selon les réseaux.

Hétérogénéité spatiale du paysage "intra réseau"
En plus des fortes différences en termes de paysage entre les trois réseaux étudiés, il y a des dif-

férences au sein de chaque réseau. Or, ces dernières ont augmenté au cours du temps. Les surfaces
de maïs n’ont pas évolué autour de toutes les bordures d’un même réseau de la même façon. Par
conséquent, la diversité du paysage, la taille des taches d’occupation du sol et la proportion de maïs
dans le paysage ont également varié au sein des réseaux. Aussi, la prise en compte de ces facteurs
de l’hétérogénéité spatiale du paysage "intra réseau" permet désormais d’améliorer la description de
l’hétérogénéité globale du paysage.

Hétérogénéité temporelle du paysage
Les résultats ont montré que l’hétérogénéité temporelle du paysage était importante mais qu’elle

était restée stable. En effet, la composition du paysage s’est modifiée de façon relativement constante
d’une année sur l’autre en fonction de rotations de type prairie temporaire-maïs ou maïs-céréale d’hi-
ver. Ces rotations sont simples dans le sens où elles concernent peu de types de cultures différents
mais on ne peut pas dire qu’elles se soient simplifiées durant la période d’étude à partir de ces résultats.

De manière générale, l’évolution de l’hétérogénéité du paysage au cours du temps était davantage
perceptible à une échelle large (500 m), alors que l’évolution inter annuelle de la composition du
paysage était perceptible à une échelle plus locale (50 m). Cela renforce la nécessité de considérer le
paysage à plusieurs échelles car la variabilité des métriques décrivant la structure du paysage et les
corrélations qui existent entre elles peuvent fortement varier selon l’échelle (Purtauf et al., 2005b).
Cela est d’autant plus important dans le cadre de cette étude que les différentes espèces de carabes
répondent à la structure du paysage à des échelles différentes (Aviron et al., 2005; Winqvist et al.,
2014).

Évolution des pratiques de gestion des bordures de parcelles

Contrairement à l’hypothèse formulée, la fréquence et la diversité des pratiques de gestion des
bordures n’ont pas diminué de 2007 à 2015. Les agriculteurs ont continué à les gérer de façon assez
constante. Il y a cependant une forte hétérogénéité entre réseaux en termes de gestion des bordures. Le
pâturage des bordures est plus fréquemment observé sur les bordures des réseaux A et B, certainement
en raison de la présence d’élevage laitier et de prairies pâturées. Dans les secteurs des réseaux B et C
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où ce sont les cultures annuelles qui dominent, la gestion la plus fréquente consiste à tailler les strates
arbustives et arborées et à éliminer la végétation herbacée des bordures de parcelles pour faciliter
les travaux agricoles et réduire l’ombre sur les cultures. Ces résultats concordent parfaitement avec
la description des pratiques de gestion des bordures faite par Baudry et al. (1998) dans la zone d’étude.

Les données à disposition ne font toutefois pas de distinction entre l’élagage de branches gênant
le passage des engins agricoles et l’émondage des arbres d’une haie 1. Elles ne permettent donc pas de
vérifier si l’entretien traditionnel des haies bocagères par émondage est moins fréquent qu’auparavant,
comme d’autres travaux l’ont montré (Lotfi et al., 2010; Pointereau, 2002).

4.1.2 Évolution de la diversité des assemblages d’espèces de carabes au cours
du temps

Contrairement à l’hypothèse formulée, la richesse spécifique des carabes n’est pas restée stable au
cours du temps sur l’ensemble de la zone d’étude et les assemblages d’espèces de carabes des bordures
étudiées ne se sont pas homogénéisés.

Richesse spécifique

Si la richesse spécifique est restée stable dans le réseau A, elle a diminué au cours du temps au
niveau des bordures des réseaux B et C, autour desquelles le contexte paysager a le plus évolué durant
la période d’étude. Cependant, les modèles n’ont révélé aucun lien entre la richesse spécifique et les
variables décrivant l’évolution du contexte paysager ou la gestion des bordures. Cela peut être dû au
choix de métriques paysagères inappropriées. En outre, des modifications du paysage et de la gestion
des bordures, antérieures à 2007, pourraient expliquer la diminution de la richesse spécifique observée
dans les réseaux B et C. En effet, les assemblages de carabes peuvent réagir avec un délai de réponse
(time-lag) (Alignier et Aviron, in press; Petit et Burel, 1998). Enfin, d’autres études ont montré que
l’hétérogénéité spatio-temporelle du paysage expliquait peu la richesse spécifique des assemblages de
carabes (Bertrand et al., 2015; Rusch et al., 2013).

Diversité β spatiale

À l’échelle des trois réseaux, la diversité β spatiale des assemblages d’espèces n’a pas évolué de fa-
çon significative au cours du temps. À l’échelle de chaque réseau, elle n’a augmenté que dans le réseau
B. Les variables décrivant l’évolution du paysage et de la gestion des bordures permettent d’expliquer
les différences entre bordures en termes de composition spécifique des assemblages. Cependant, ce ne
sont pas les mêmes variables qui déterminent la diversité β spatiale selon le réseau dans lequel se
trouvent les bordures. La différentiation des assemblages d’espèces dans le réseau B s’explique par la
mise en place de maïs à la place de prairies à une échelle large (500 m). De plus, dans le réseau B,
tout comme à l’échelle de l’ensemble des réseaux, les bordures à proximité immédiate (50 m) d’espaces
boisés et de prairies présentaient des assemblages d’espèces plus différents de ceux des autres bordures.
Les surfaces d’espaces boisés et de prairies mesurées à cette échelle ont peu évolué. Cependant, les
bordures situées à proximité d’espaces boisés et de prairies se sont probablement différenciées de plus
en plus de celles qui étaient entourées par de grandes surfaces de maïs et par peu de prairies à une
échelle plus large (500 m). L’augmentation de l’hétérogénéité spatiale du paysage au cours du temps
au sein de ce réseau au paysage bocager "intermédiaire" pourrait ainsi avoir provoqué une divergence
de composition des assemblages d’espèces de carabes, comme dans l’étude d’Augenstein et al. (2012).

1. L’émondage consiste généralement à tailler la grande majorité des branches de l’arbre autour de la cime.
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De plus, dans le réseau B, l’entretien des strates arbustives et le traitement à l’herbicide de la végé-
tation des bordures rendent les assemblages d’espèces qu’elles hébergent plus différents. Étant donné
que la gestion des bordures n’a pas évolué, ce résultat ne permet pas d’expliquer l’augmentation de la
diversité β spatiale. Néanmoins, la répétition de ces pratiques à une fréquence relativement constante
a probablement sélectionné au cours du temps les espèces qui les tolèrent. En effet, les modifications
de la structure de la végétation des bordures que ces pratiques induisent peuvent influer sur la compo-
sition spécifique des assemblages de carabes des bordures (Hassall et al., 1992, in Alignier et Aviron,
in press). Ce résultat suggère donc que la gestion des bordures constitue un filtre environnemental
contribuant à la diversité β spatiale.

L’existence d’un lien entre l’hétérogénéité spatiale du paysage et de sa gestion et les différences
de composition spécifique des assemblages d’espèces de carabes (Clough et al., 2007) paraît en accord
avec mes résultats. Néanmoins, le mode de calcul de la diversité β spatiale ici utilisé ne permet pas de
prendre en compte la cooccurrence de certaines espèces dans plus de deux assemblages, ce qui peut
modifier les résultats (Baselga, 2013a) (Annexe B). Dans certains réseaux, la richesse spécifique des
bordures a diminué en même temps que la diversité β spatiale a augmenté. On peut se demander si,
dans ces cas-là, la diversité γ à l’échelle du réseau est restée stable.

4.1.3 Évolution de l’activité-densité au cours du temps

L’activité-densité totale des assemblages de carabes n’est pas restée stable dans toute la zone
d’étude de 2007 à 2015. L’hypothèse d’une diminution ou d’un remplacement des grandes espèces de
carabes par des espèces de plus petite taille ne s’est pas non plus vérifiée.

Les résultats montrent que l’activité-densité totale des carabes des bordures n’a pas évolué de
façon significative dans les réseaux aux paysages les plus "bocagers" (A et B), conformément à mon
hypothèse. Ces résultats concordent avec ceux de Brooks et al. (2012) qui montraient qu’au Royaume-
Uni, sur une période de 15 ans, c’était dans les paysages bocagers que les populations de carabes
étaient les plus stables. À l’inverse, l’activité-densité totale a diminué de façon significative au cours
du temps dans les paysages les plus ouverts (réseau C). Les résultats suggèrent que les processus
impliqués dépendent de la trajectoire du contexte paysager dans lequel se trouvent les bordures, de
l’échelle à laquelle on décrit cette trajectoire, et, dans une moindre mesure, de la gestion dont elles
font l’objet.

Influence du paysage à une échelle large (500 m)

L’évolution du contexte paysager à une échelle large a eu une influence différente sur l’activité-
densité des espèces de carabes selon leur taille. Dans les paysages les plus ouverts, la diminution de
l’activité-densité des espèces moyennes et très petites est expliquée de façon significative par la dimi-
nution des surfaces de prairies et de maïs, et de la diversité du paysage au profit des céréales d’hiver et
par l’augmentation du grain paysager 2. Dans les paysages "bocagers" du réseau A, l’activité-densité
des très petites espèces était également plus forte lorsqu’il y avait des prairies dans le paysage à une
échelle large autour des bordures. D’une part, le processus de "complémentation paysagère" (Dun-
ning et al., 1992), selon lequel les espèces bénéficient de la présence dans le paysage d’une diversité
d’habitats offrant chacun une ressource différente, peut expliquer ce résultat. La moindre diversité du

2. Grain paysager : taille de la plus petite unité homogène du paysage
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paysage dans le réseau C pourrait avoir entraîné une diminution de l’activité-densité des carabes au
niveau des bordures. D’autre part, cela pourrait être lié à la diminution des surfaces de prairies. En
effet, Purtauf et al. (2005a) ont montré que la proportion de prairies dans le paysage avait un effet
positif sur la richesse spécifique et l’activité-densité des assemblages d’espèces de carabes.

Le lien négatif entre la proportion de prairies et d’espaces boisés à une échelle large autour des
bordures et l’activité-densité des grands carabes qu’elles hébergent dans le réseau B est contradic-
toire avec l’affinité de ces espèces pour les milieux forestiers ou relativement stables montrée dans
d’autres études (Aviron et al., 2005; Cole et al., 2002). De plus, ce résultat ne permet pas d’expliquer
l’augmentation significative de l’activité-densité des grandes espèces dans le réseau B. Néanmoins,
l’activité-densité des grandes espèces était en grande partie due à deux espèces, Abax parallelepipedus
et Carabus violaceus purpurascens. Ces dernières sont favorisées par la plantation d’espaces boisés
(Eyre et al., 2016b) et par l’absence de gestion des bordures de parcelles (Eyre et al., 2016a). La
diminution de la fréquence de l’émondage des haies bocagères, observée par Lotfi et al. (2010) dans
la zone d’étude et que je n’ai pas pu vérifier, pourrait ainsi avoir fait augmenter leurs effectifs. Par
ailleurs, l’absence de lien entre l’activité-densité de ces espèces et les variables explicatives peut être
due : i) à des erreurs de cartographie des espaces boisés lors de la numérisation de l’occupation du sol,
ii) à la mauvaise prise en compte des haies arbustives et arborées dans les analyses ou iii) au choix du
rayon des zones circulaires au niveau desquelles j’ai décrit le paysage.

Influence de l’environnement immédiat des bordures (50 m)

Seules les très petites et petites espèces semblent sensibles à l’environnement immédiat des bor-
dures. Ce dernier ayant peu évolué au cours du temps, la diminution de l’activité-densité des très
petites espèces est probablement davantage liée à leur réponse à l’évolution du paysage à large échelle.
Au contraire, la stabilité de l’activité des petites espèces peut être liée au fait que le contexte paysager
local, seul paramètre ayant de l’influence sur ces espèces dans mes résultats, a peu évolué.

Par ailleurs, ce résultat va en revanche à l’encontre de résultats précédents montrant que les petites
espèces, généralement plus mobiles, sont influencées par le paysage à des échelles plus larges que les
espèces plus grandes et moins mobiles (Keitt et al., 1997, in Aviron et al., 2005).

Influence de la gestion des bordures

La gestion des bordures de parcelles a seulement influencé l’activité-densité des espèces moyennes
et grandes et ce uniquement dans les paysages les plus ouverts (réseau C).

L’activité-densité des espèces de taille moyenne était impactée négativement dans le réseau C par
l’utilisation d’herbicide au niveau des bordures. La fréquence des traitements n’a pas augmenté mais
les modifications répétées de la structure de la végétation qu’ils causent ont peut-être été défavorables
aux espèces de taille moyenne. Cela pourrait en partie expliquer la diminution de l’activité-densité de
ces espèces dans le réseau C. Cependant, ce résultat est difficile à interpréter car les résultats des pré-
cédentes études de l’effet des pesticides sur les carabes sont assez contradictoires (Alignier et Aviron,
in press; Flohre et al., 2011; Frampton et Dorne, 2007; de Snoo, 1999).

L’activité-densité des espèces moyennes et grandes était favorisée dans le réseau C par le pâturage
des bordures. D’autres études ont montré un effet positif du pâturage sur l’activité-densité (Batáry
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et al., 2008) et sur la richesse spécifique (Alignier et Aviron, in press) des assemblages de carabes.
Dans le cadre de mon étude, il faut nuancer ce résultat. En effet, il est dû au fait que l’activité-densité
était importante au niveau des rares bordures du réseau C ayant été pâturées durant la période d’étude.

Ces résultats sont en accord avec les travaux ayant montré la sensibilité des espèces de grande
taille aux perturbations de leur habitat (Aviron et al., 2005; Eyre et al., 2013; Ribera et al., 2001;
Rusch et al., 2013). De plus, ils concordent avec les résultats de Tscharntke et al. (2005) selon lesquels
la gestion locale des habitats a davantage d’influence sur les assemblages d’espèces dans les paysages
les plus simples.

4.1.4 Renouvellement des assemblages d’espèces au cours du temps

La composition spécifique des assemblages a divergé de plus en plus de ce qu’elle était en 2007 dans
les réseaux B et C (augmentation de la diversité β temporelle), en accord avec l’hypothèse formulée. En
parallèle de l’évolution de la part de chaque classe de taille dans l’activité-densité totale des carabes,
le renouvellement des espèces (turnover) présentes au niveau des bordures par rapport au début de la
période d’étude était important mais n’a pas augmenté au cours du temps.

Il y a un lien dans le réseau A entre les variables décrivant la trajectoire des bordures en termes
de paysage et la diversité β temporelle. La mise en place, entre 2008 et 2011, de maïs à la place de
prairies a limité la modification de la composition des assemblages d’espèces présents au niveau des
bordures. De telles modifications de l’occupation du sol peuvent limiter le renouvellement des assem-
blages d’espèces en favorisant constamment les espèces les plus adaptées à ces perturbations (Attwood
et al., 2008). Mais, globalement, les variations de la diversité β temporelle sont peu liées aux variables
explicatives calculées. Cela peut là encore s’expliquer par un choix de métriques inappropriées ou par
une réponse différée de la composition des assemblages à des évolutions passées du contexte paysager
et de sa gestion.

En outre, aucune tendance d’évolution de la composante de la diversité β temporelle liée au turnover
n’a été observée. De même, aucune variable représentant la trajectoire temporelle des bordures de
parcelles en termes de contexte paysager ou de pratiques de gestion n’est liée à cette composante.
Des études ont montré que l’indice βSIM avait tendance à surestimer la composante de la diversité
β temporelle liée au turnover en raison de son mode de calcul (Carvalho et al., 2012) (Annexe B).
L’utilisation d’autres méthodes de calcul de la diversité β temporelle (Annexe B) apporterait peut-être
des résultats complémentaires.

4.1.5 Effets respectifs du paysage et des pratiques de gestion des bordures de
parcelles sur les assemblages d’espèces de carabes

L’évolution du contexte paysager semble avoir plus d’effet que l’évolution des pratiques de gestion
des bordures sur la dynamique pluriannuelle des assemblages d’espèces de carabes, en accord avec
l’hypothèse formulée et avec les résultats de Maisonhaute et al. (2010). Ce résultat est toutefois à
nuancer. D’une part, dans les paysages les plus ouverts (réseau C), on ne remarque aucun effet des
métriques décrivant l’environnement immédiat des bordures sur les assemblages d’espèces. Cela peut
être lié au grain paysager important dans ce type de paysage. D’autre part, dans les paysages plus
"bocagers" (réseau A), les pratiques de gestion n’ont eu aucun effet sur les assemblages d’espèces.
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Les carabes sont probablement sensibles à la physionomie des bordures de parcelles, qui dépend
de la gestion dont elles font l’objet mais aussi de l’organisation des exploitations agricoles et des choix
de rotation faits dans les parcelles adjacentes (Baudry et al., 1998; Ernoult et Alard, 2011). De plus,
l’effet des pratiques de gestion sur la physionomie des bordures d’une part, et sur les assemblages
d’espèces qu’elles hébergent d’autre part, peut être différé dans le temps (Alignier et Aviron, in press;
Alignier et Baudry, 2015). Ainsi, l’influence des pratiques de gestion des bordures sur les assemblages
d’espèces de carabes a pu être sous-estimée.

4.2 Questions méthodologiques et perspectives de recherche

4.2.1 Originalité et limites des méthodes utilisées

L’originalité de cette étude repose notamment sur l’important jeu de données à disposition, combi-
nant le suivi sur le long terme et en plusieurs sites d’assemblages d’espèces, de pratiques de gestion des
bordures de parcelles et de l’occupation du sol. Elle repose également sur la réalisation d’ATP. Pour
étudier les différences entre réseaux et par souci de comparabilité des résultats, j’ai traité les données
issues des trois réseaux dans les mêmes ATP. De la même manière, Oszwald et al. (2011) ont analysé
des données paysagères issues de trois sites différents dans une seule ATP. Cependant, la réalisation
d’ATP séparées pour chacun des réseaux pourrait apporter des résultats complémentaires. D’autres
méthodes d’analyses de k tableaux pourraient être utilisées pour mieux caractériser la trajectoire de
chaque bordure de parcelles (Annexe C) ou pour analyser de façon conjointe les variables environne-
mentales et les variables biologiques (STATICO par exemple : Simier et al. (1999)). Par ailleurs, les
variables explicatives issues de l’analyse de la gestion des bordures varient très peu car cette gestion
est peu fréquente. Il convient donc de considérer les résultats concernant l’effet de la gestion sur les
assemblages d’espèces avec précaution.

Lors de cette étude, je n’ai pris en compte que les variations pluriannuelles des pratiques de gestion.
Or, les bordures ne sont pas toujours entretenues à la même date. Les relevés trimestriels réalisés dans
le cadre de leur suivi à long terme permettraient d’étudier l’influence de ces variations intra annuelles.

L’utilisation de la procédure d’inférence multi-modèles a permis de considérer l’ensemble des hy-
pothèses d’explication de l’effet des variables explicatives sur les assemblages d’espèces de carabes, en
ne prenant pas uniquement en compte un "meilleur" modèle. Cela s’avère important lors de l’étude des
processus écologiques au sein des assemblages de carabes (Dormann et al., 2008). Pour évaluer l’effet
respectif de chaque variable, j’ai comparé les paramètres associés à chaque variable préalablement
centrée et réduite dans les modèles. Cette méthode est plus précise que celle qui consiste à comparer
l’importance relative de chaque variable (Cade, 2015). Néanmoins, la plupart des modèles réalisés ont
un pouvoir explicatif relativement faible (Table I.1).

4.2.2 Perspectives de recherche

Les résultats de mon étude et les limites inhérentes à la méthodologie employée soulèvent des
questions pour de futures recherches. Tout d’abord, les différences en termes de linéaire de haies ex-
pliquent une part importante de l’hétérogénéité spatiale du paysage à 50 m. Il serait intéressant de
disposer de la cartographie annuelle des haies pour i) affiner l’analyse de l’évolution du paysage et ii)
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pouvoir étudier le lien entre l’évolution temporelle du réseau de haies et la dynamique pluriannuelle
des assemblages de carabes.

Les variations climatiques peuvent avoir de l’influence sur les populations de carabes (Matalin,
1998). Ainsi, intégrer des variables climatiques dans les modèles pourrait les améliorer. En outre,
aucune distinction n’a été faite dans les données entre les prairies temporaires et permanentes, cela
permettrait i) de mieux caractériser l’évolution du paysage et ii) d’étudier plus en détail l’influence de
la présence de prairies dans le paysage sur les assemblages de carabes des bordures.

Les différences en termes d’évolution du paysage, de pratiques de gestion des bordures et de
processus écologiques sont très fortes dans la zone d’étude entre des réseaux pourtant proches géogra-
phiquement. De plus, dans le cadre de cette étude, les carabes ont été piégés au niveau de bordures
de parcelles dans des paysages bocagers du nord-ouest de la France. Leurs assemblages d’espèces sont
donc particuliers à ces habitats et à ce contexte. Il est donc difficile de généraliser les résultats à
d’autres contextes. Cependant, il serait intéressant de tester les hypothèses formulées dans plusieurs
régions. Cela permettrait de savoir si certaines tendances se vérifient dans des gradients paysagers
similaires à celui présent dans la zone d’étude. Par exemple, Billeter et al. (2008); Hendrickx et al.
(2007, 2009) et Schweiger et al. (2005) ont étudié ce genre de thématiques dans, respectivement, 24 et
25 paysages agricoles de 7 pays européens à la fois.

4.3 Implications pour la gestion des paysages agricoles

Les résultats suggèrent que l’effet de l’évolution du contexte paysager et de la gestion des bordures
sur les assemblages d’espèces de carabes dépend à la fois du contexte paysager initial, de l’échelle à
laquelle les changements se manifestent, des espèces mais aussi des variables décrivant les assemblages
d’espèces considérés. Face à cette complexité, il est difficile d’émettre des conclusions en vue d’orienter
la gestion des paysages agricoles.

Néanmoins, il apparaît que la stabilité des paysages au caractère le plus bocager semble garantir
la stabilité des assemblages d’espèces de carabes présents au niveau des bordures. Les pratiques de
gestion des bordures ne semblent pas avoir d’influence sur les assemblages d’espèces dans ces pay-
sages complexes alors qu’elles en ont dans les paysages plus ouverts. Cela rejoint les conclusions de
Tscharntke et al. (2005, 2012).

Les résultats suggèrent qu’il faudrait maintenir des habitats stables dans le paysage, tels que des
prairies permanentes et d’autres éléments semi-naturels. Par ailleurs, bien que la culture du maïs puisse
avoir un effet négatif sur la biodiversité agricole (Chiron et al., 2013), dans les paysages dominés par
les surfaces de céréales d’hiver, la présence de maïs fait augmenter la diversité du paysage. Cela peut
favoriser certaines espèces.

Ainsi, il apparaît important de raisonner l’occupation du sol à une échelle large, comme d’autres
études l’ont déjà montré (Aviron et al., 2005; Trichard et al., 2013; Tscharntke et al., 2005). Néan-
moins, dans la pratique, de nombreux agriculteurs différents peuvent exploiter les parcelles d’un même
secteur. Leurs contraintes, liées notamment à la localisation de leur exploitation ou à la nature des sols,
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rendent difficile la modification de leurs choix d’occupation du sol. La concertation entre agriculteurs
pourrait remédier à cela en facilitant les échanges de parcelles ou les choix collectifs d’occupation du sol.

Les différents choix de gestion et de production des agriculteurs ont induit une augmentation de
l’hétérogénéité spatiale du paysage au cours du temps. Elle a parfois provoqué une augmentation de
l’hétérogénéité spatiale des assemblages d’espèces en termes de diversité β. Cependant, ces évolutions
se sont accompagnées d’une baisse de la richesse spécifique. L’hétérogénéité du paysage n’apparaît
donc pas comme un critère suffisant pour le maintien de la biodiversité agricole. De plus, une aug-
mentation de la diversité β peut être le signe d’un échec en termes de conservation de la biodiversité
(Rooney et al., 2007). L’apparition locale de nouvelles espèces peut se faire au détriment d’espèces en
voie de raréfaction à une échelle plus large tout en faisant augmenter la diversité β.

Pour émettre des préconisations générales de gestion des paysages, il est nécessaire d’étudier plu-
sieurs taxons différents car les carabes seuls ne peuvent pas constituer des indicateurs de la biodiversité
agricole (Billeter et al., 2008). De plus, des facteurs ayant un effet négatif ou neutre sur les carabes
peuvent être défavorables à d’autres taxons, mais aussi à d’autres facteurs de la stabilité des écosys-
tèmes.
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5. Conclusion

En conclusion, les résultats montrent que l’hétérogénéité spatiale du paysage a augmenté. Les sur-
faces de prairies ont continué à diminuer dans les secteurs où il en restait peu initialement. Désormais,
il faut prendre en compte la présence de maïs et son influence sur la diversité du paysage et sur le
grain paysager pour décrire l’hétérogénéité du paysage. Ces évolutions sur le long terme étaient plus
perceptibles à une échelle large qu’à une échelle locale. En parallèle, la gestion des bordures est restée
stable. Elle semble étroitement liée aux activités agricoles au sein des parcelles adjacentes.

Dans ce contexte, les assemblages d’espèces de carabes ont évolué au cours du temps. La richesse
spécifique et l’activité-densité ont diminué dans les paysages qui se sont modifiés. En outre, là où
l’hétérogénéité du paysage a augmenté, les assemblages d’espèces se sont également différenciés. Cette
différenciation s’observe spatialement, i.e. entre les différentes bordures étudiées, mais aussi au cours
du temps par un renouvellement des assemblages d’espèces (turnover important).

Néanmoins, la dynamique pluriannuelle des assemblages d’espèces en réponse à l’évolution du
contexte paysager et de la gestion des bordures apparaît complexe. Les facteurs ayant de l’influence
sur les assemblages ne sont pas les mêmes selon la taille des espèces considérées et selon le contexte
paysager de la zone dans laquelle ils s’exercent. Les espèces les plus petites étaient sensibles à l’envi-
ronnement local des bordures de parcelles dans les paysages les plus bocagers. Au contraire, les espèces
les plus grandes étaient affectées par la gestion des bordures dans les paysages les plus ouverts. De
plus, la gestion des bordures constitue bel et bien un filtre environnemental car elle semble avoir de
l’influence sur la composition spécifique des assemblages.

Le maintien de prairies et d’une diversité d’habitats dans le paysage semble nécessaire au maintien
de certaines espèces. Si les résultats comportent beaucoup de limites et concernent un taxon particulier
dans des contextes paysagers particuliers, ils soulignent néanmoins l’intérêt du suivi à long terme dans
la compréhension de la dynamique des espèces en milieu agricole. Ce n’est qu’en perpétuant ce type
de suivi et en réalisant de nouvelles études que ces processus complexes pourront être mieux compris.
Des leviers d’action pour conserver la biodiversité en milieu agricole pourront alors être identifiés.
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A. Les coléoptères carabiques

Les espèces étudiées dans le cadre de cette étude appartiennent à l’ordre des Coléoptères et à la
famille des Carabidés (hors cicindèles). Cette famille compte environ un millier d’espèces en France
parmi lesquelles 165 sont observées de façon régulière dans les paysages agricoles de la ZAA (Roger
et al., 2010). Quel que soit le trait fonctionnel étudié, la taille, la période de reproduction ou les capa-
cités de dispersion par exemple, il existe une grande variabilité entre les différentes espèces de carabes,
et parfois même entre individus d’une même espèce (Kotze et al., 2011) (Figure A.1).

La taille des carabes varie dans la zone d’étude d’environ 3 mm pour des espèces telles que Bem-
bidion lampros à 3 cm et plus pour certains carabes forestiers du genre Carabus (Roger et al., 2010).

Figure A.1 – Quatre espèces de carabes illustrant la variabilité morphologique au sein de cette famille. Source : Roger
et al. (2010)

Les carabes pondent leurs oeufs dans le sol. Après éclosion, le développement s’effectue dans le
sol et comprend deux ou trois stades larvaires puis un stade nymphal avant le stade adulte (imago).
Les adultes vivent à la surface. Certaines espèces se reproduisent à la fin de l’été ou à l’automne et
hibernent principalement en tant que larves, comme Carabus problematicus par exemple, tandis que
d’autres hibernent au stade adulte et ne se reproduisent qu’au printemps, comme Bembidion lampros
(Purvis et Fadl, 2002; Ribera et al., 2001). Les principales périodes d’activité des carabes ont lieu au
printemps et à la fin de l’été (Kamenova, 2013). En milieu agricole, la ponte et l’hibernation ont lieu
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dans le sol des bordures de parcelles ou directement dans les parcelles selon les espèces. En fonction de
leurs capacités de dispersion, les carabes se reproduisant dans les bordures de parcelles pourront plus
ou moins coloniser les parcelles cultivées (Thomas et al., 2002). Les capacités de dispersion dépendent
notamment du système alaire. On distingue des espèces sans ailes ou aptères, des espèces aux ailes
développées ou macroptères et des espèces au sein desquelles on rencontre les deux formes. Néan-
moins, certaines espèces macroptères sont inaptes au vol (Kotze et al., 2011). Des espèces forestières
et aptères telles qu’Abax parallelepipedus se déplacent entre différentes taches de forêts en utilisant
les haies bocagères comme des corridors écologiques (Petit et Burel, 1998). Cela en fait d’intéressants
bio-indicateurs de la connectivité écologique.

Parmi les carabes, certaines espèces sont granivores, notamment au sein des genres Amara et
Harpalus. D’autres sont des prédatrices généralistes et consomment, entre autres, des limaces et des
pucerons. Enfin, des espèces telles que Notiophilus palustris ou Loricera pilicornis sont spécialistes
des collemboles (Cole et al., 2002). Par conséquent, en milieu agricole, certaines espèces jouent le rôle
d’auxiliaires des cultures en consommant des organismes ravageurs ou des graines de plantes adventices
(Kromp, 1999).
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B. La diversité β

B.1 Définition et principe de la diversité β

À l’échelle d’un paysage, la diversité γ représente le nombre total d’espèces présentes en différents
sites. La richesse spécifique au niveau de chaque site constitue la diversité α. Il y a donc autant de
valeurs de diversité α que de sites considérés dans le paysage étudié. Néanmoins, la composition des
assemblages d’espèces des différents sites n’est pas nécessairement la même partout et la diversité
β représente cette dissimilarité de composition spécifique. Le concept de diversité β a été utilisé la
première fois par Whittaker (1960) qui la définissait comme :

the extent of change of community composition, or degree of community differentiation,
in relation to a gradient of environment, or a pattern of environments, which may be
designated secondary or "beta" diversity

Cette définition a par la suite été reprise et déclinée. La diversité β désigne dans son sens large la
dissimilarité de composition spécifique entre plusieurs assemblages d’espèces. L’étude de la diversité β,
à partir de données de présence-absence, apporte des informations complémentaires à celle de l’abon-
dance et de la richesse spécifique (diversités α ou γ ) dans le cadre de l’étude des processus écologiques.

Bien qu’elle soit le plus souvent calculée à un instant donné en étudiant les assemblages d’espèces
de plusieurs sites, la diversité β peut également représenter les différences de composition spécifique
entre des assemblages d’espèces présents sur le même site à des instants séparés dans le temps (Figure
B.1). On parle alors de diversité β temporelle (Dornelas et al., 2014; Magurran et al., 2010). Il faut
donc bien distinguer la diversité β spatiale de la diversité β temporelle, en particulier lorsque l’on
étudie la dynamique spatio-temporelle des assemblages d’espèces. Par exemple, une diminution au
cours du temps de la diversité β spatiale indique un processus d’homogénéisation biotique (McKinney
et Lockwood, 1999), par lequel des assemblages d’espèces auparavant différents ont des compositions
spécifiques de plus en plus similaires (Magurran et al., 2015). Au contraire, une diminution de la
diversité β temporelle au cours du temps indique une diminution de la variabilité inter annuelle de la
composition spécifique, i.e. une plus grande persistance des assemblages d’espèces (Blanc, 2000).
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Figure B.1 – Comparaison de la diversité β spatiale et de la diversité β temporelle. i, j et k sont quatre sites différents
au niveau desquels on étudie la composition spécifique en 2007 et 2008. β07 est la diversité β spatiale entre les différents

sites en 2007 et βi,07-08 est la diversité β temporelle mesurée entre 2007 et 2008 au niveau du site i.

B.2 Indices développés pour l’évaluer

La première méthode de calcul de la diversité β proposée par Whittaker (1960) était :

β = γ

α

Elle consiste en une partition multiplicative de la diversité γ et se calcule pour chaque site. Bien
d’autres méthodes de calcul ont été proposées depuis. Pour comprendre ces méthodes de calcul, il faut
introduire la terminologie employée. Soit deux assemblages d’espèces présents sur des sites i et j, b est
le nombre d’espèces présentes uniquement sur le site i et c celles présentes uniquement sur le site j. a
est le nombre d’espèces communes aux deux sites. Ainsi, le nombre n total d’espèces différentes dans
ces deux sites est tel que : n = a+ b+ c. n représente la diversité γ . Soit ni et nj le nombre d’espèces
différentes sur les sites i et j, alors la diversité α moyenne vaut :

ᾱ = ni + nj

2 = 2a+ b+ c

2

Une partition additive de la diversité γ aboutit au calcul suivant de la diversité β (Tuomisto, 2010, in
Podani et Schmera, 2011) :

β = γ − ᾱ = a+ b+ c− 2a+ b+ c

2 = b+ c

2

Il apparaît ici que le numérateur vaut b+ c, c’est à dire le nombre d’espèces qui sont uniques à chacun
des deux sites comparés. Le dénomninateur est différent selon les nombreux indices développés. Ainsi,
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l’indice de dissimilarité de Sørensen (Koleff et Gaston, 2002; Sørensen, 1948) vaut :

βSOR = b+ c

2a+ b+ c

L’indice de dissimilarité de Jaccard vaut quant à lui :

βJ = b+ c

a+ b+ c

La différence entre βSOR et βJ est donc uniquement liée à la valeur du dénominateur. Dans le cas de
βJ , on divise le nombre d’espèces uniques par le nombre total d’espèces différentes, alors que dans
le cas de βSOR, on divise ce nombre par la somme du nombre d’espèces différentes en chaque site.
L’interprétation des valeurs est donc différente. Si βJ vaut 0.4, on peut dire que 40% des espèces sont
uniques à chaque site alors qu’une telle conclusion ne peut être faite si βSOR vaut 0.4.

B.3 Partition de la diversité β

B.3.1 Principe

La diversité β, spatiale ou temporelle trouve son origine dans des différences entre assemblages
d’espèces qui peuvent être liées : i) à la spécificité des espèces à chacun des assemblages, ou ii) au
fait que certains assemblages sont des sous-ensembles d’assemblages plus riches en espèces. On peut
partitionner la diversité β en plusieurs composantes additives de différentes façons : en composantes
de turnover et d’imbrication (nestedness) (Baselga, 2010), ou de turnover et de différence de richesse
spécifique (Podani et Schmera, 2011), entre autres. Le terme turnover est parfois utilisé pour désigner
la diversité β dans son ensemble et non une de ses composantes seulement.

B.3.2 Indices développés

Ici, j’évoquerai les indices présentés d’une part par Baselga (2010) et popularisés par la publication
en ligne du package "betapart" (Baselga et al., 2017) pour le logiciel R, et ceux présentés d’autre part
par Podani et Schmera (2011). Ces indices ont fait l’objet d’études comparatives (Baselga et Leprieur,
2015; Carvalho et al., 2012) et suscitent un certain débat scientifique.

Indices présentés par Baselga (2010)

Soit deux assemblages d’espèces de composition différente (b > 0; c > 0) et de richesse spécifique
différente (b , c). Les indices présentés par Baselga (2010) permettent la partition de l’indice de Sø-
rensen en une composante liée au remplacement d’espèces ou turnover et une autre liée au fait que
l’assemblage le moins riche puisse être imbriqué dans le plus riche.

La composante de turnover est mesurée par l’indice de Simpson βSIM (Lennon et al., 2001, in
Baselga et Leprieur, 2015) :

βSIM = min (b, c)
a+ min (b, c)

Il s’agit du rapport entre le nombre d’espèces spécifiques au site le moins riche en espèces et le nombre
total d’espèces au niveau de ce site.
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La composante de nestedness s’obtient alors par différence entre βSOR et βSIM :

βNES = βSOR − βSIM = b+ c

2a+ b+ c
− min (b, c)
a+ min (b, c) = |b− c|

2a+ b+ c
× a

a+ min (b, c)

La composante de nestedness correspond au produit du rapport entre la différence de richesse spéci-
fique et la somme des richesses spécifiques (premier terme) par la proportion d’espèces dans le site le
plus pauvre qui est imbriquée (nested) dans le site le plus riche (second terme).

Chaque indice doit être interprété de façon différente car le dénominateur n’est jamais équivalent.
Comme βSIM mesure le turnover par rapport au site le moins riche en espèces et non pas par rapport
au nombre total d’espèces, cet indice a tendance à surestimer cette composante (Carvalho et al., 2012).

Indices présentés par Podani et Schmera (2011)

Les indices présentés par Podani et Schmera (2011) permettent une partition additive de l’indice
de Jaccard en une composante liée au remplacement d’espèces ou turnover et une autre liée au fait
qu’il peut y avoir des différences de richesse spécifique entre les assemblages (Figure B.2).

Figure B.2 – Principe de la partition de la diversité β et exemple numérique. Inspiré de Podani et Schmera (2011)

La composante de turnover est mesurée par l’indice de Williams β−3 (Williams, 1996, in Baselga
et Leprieur, 2015) :

β−3 = 2×min (b, c)
a+ b+ c

Il s’agit du rapport entre le nombre de substitution d’espèces entre sites et le nombre total d’espèces
au niveau des deux sites. La multiplication de min (b, c) par 2 rend compte du fait qu’à chaque substi-
tution 2 espèces sont impliquées. Cela n’était pas pris en compte par βSIM dans lequel le numérateur
était simplement min (b, c).
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La composante liée à la différence de richesse spécifique βRICH s’obtient par différence entre βJ et
β−3 :

βRICH = βJ − β−3 = b+ c

a+ b+ c
− 2×min (b, c)

a+ b+ c
= |b− c|
a+ b+ c

Elle correspond simplement au rapport entre la différence de richesse spécifique entre les deux sites et
le nombre total d’espèces.

Néanmoins, contrairement à βSIM , β−3 est mathématiquement contrainte par la différence de
richesse spécifique |b−c| (Baselga et Leprieur, 2015) alors que cette composante est censée représenter
le remplacement d’espèces uniquement. En effet, si on la transforme en un indice de similarité et non
de dissimilarité, on obtient :

1− β−3 = a+ b+ c

a+ b+ c
− 2×min (b, c)

a+ b+ c
= a+ |b− c|

a+ b+ c

En faisant la même transformation avec βSIM , on obtient :

1− βSIM = a+ min (b, c)
a+ min (b, c) −

min (b, c)
a+ min (b, c) = a

a+ min (b, c)

qui ne dépend pas la différence de richesse spécifique |b− c|.

Les deux jeux d’indices ici présentés se comportent différemment en réponse aux variations des
valeurs de a, b et c. Par exemple, lorsque a = 0, i.e. aucune espèce présente sur un site n’est présente
sur l’autre, alors βSIM vaut 1 quelles que soient les différences de richesse spécifique entre les sites. Le
turnover est donc perçu comme seul facteur de la diversité β dans ce cas, même s’il y a beaucoup plus
d’espèces dans un site que dans l’autre. Il ne s’agit pas là d’un biais de l’indice. Cela est lié au choix
de rendre cet indice indépendant des différences de richesse spécifique entre sites. L’indice ne reflète
que les variations liées au remplacement d’espèces (turnover).

Les deux jeux d’indices sont tout aussi "valides" l’un que l’autre mais il faut faire attention lors de
l’interprétation des valeurs qu’ils prennent. En particulier, si aucune attention n’est portée sur le fait
que βSIM surestime la composante de turnover, cela peut conduire à des conclusions opposées lors
de l’interprétation des processus écologiques. Avec un même jeu de données, Carvalho et al. (2012)
ont obtenu des résultats en apparence contradictoires : βSIM > βNES et β−3 < βRICH . Cela a pu
influencer les conclusions de nombreux travaux de recherche. Les travaux de Baselga et Leprieur (2015),
Carvalho et al. (2012) et Podani et Schmera (2011) permettent de comprendre en détail ce que ces
indices reflètent.

B.4 Autres indices de diversité β

Je ne peux revenir ici sur toutes les méthodes existantes d’évaluation de la diversité β. Néanmoins,
je signalerais l’existence d’indices de diversité β tenant compte des différences d’effectifs de chacune
des espèces et nécessitant donc des données d’abondance (Baselga, 2013b). Ils se rapprochent ainsi
des indices d’équitabilité.

D’autre part, des indices ont été développés pour tenir compte des dissimilarités de composition
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entre plus de deux sites. Il est assez courant de calculer la moyenne des indices de diversité β calculés
pour chacune des paires de sites lorsqu’il y en a plus de deux. Mais, cette méthode ne permet pas de
tenir compte de la cooccurrence d’espèces en plus de deux sites différents (Baselga, 2013a). C’est pour
cette raison que des indices de diversité β multi-sites ont été développés (Baselga, 2013a).

B.5 Choix relatifs à l’évaluation de la diversité β réalisée dans le
cadre de cette étude

Dans le cadre de cette étude reposant sur l’analyse de données spatio-temporelles, j’ai formulé deux
hypothèses de recherche concernant la dissimilarité de composition spécifique entre les assemblages
d’espèces de carabes des bordures de parcelles.

Premièrement, je m’attendais à ce que l’homogénéisation du paysage et de la gestion des bor-
dures au cours du temps ait rendu les assemblages d’espèces plus homogènes. Pour décrire l’évolution
de l’hétérogénéité des assemblages d’espèces des différentes bordures au cours du temps, j’ai calculé
chaque année la diversité β comme la moyenne de l’indice de dissimilarité de Sørensen calculé entre
une bordure et chacune des autres bordures de parcelles. J’ai cherché un lien entre cette variable et
des variables caractérisant chaque année l’hétérogénéité du paysage et de la gestion des bordures. Ce
mode de calcul de la diversité β m’a permis de caractériser chaque année la similarité de l’assem-
blage d’espèces de chaque bordure à ceux des autres bordures. L’utilisation d’un indice de diversité
β multi-sites n’aurait pas permis de calculer une valeur par bordure et par année et n’était donc pas
appropriée. Les résultats auraient été équivalents si j’avais choisi l’indice de dissimilarité de Jaccard
car seul le dénominateur est différent.

Deuxièmement, je m’attendais à ce que l’homogénéisation du paysage et de la gestion des bordures
au cours du temps ait entraîné une modification de la composition spécifique des assemblages d’espèces
des bordures. Dans ce cas, je m’attendais à ce que les assemblages d’espèces présents sur le même site à
des dates de plus en plus éloignées soient de plus en plus différents. De plus, je m’attendais à ce que ce
soit un phénomène de turnover temporel qui provoque cela. J’ai donc calculé la diversité β temporelle
et sa composante de turnover entre 2007 et chacune des années suivantes pour chaque bordure. Selon
cette hypothèse, la diversité β temporelle devait augmenter au cours du temps et la composante de
turnover devait être prédominante. J’ai utilisé les indices βSOR et βSIM calculés à l’aide du package
"betapart", car βSIM est indépendant des différences de richesse spécifique.
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C. Présentation détaillée de l’analyse triadique
partielle (ATP)

C.1 Objectif de l’analyse triadique partielle (ATP)

L’analyse triadique partielle (ATP) est une méthode d’analyse de k tableaux de la famille des mé-
thodes STATIS (Blanc et al., 1998), introduite par Thioulouse et Chessel (1987). L’adjectif triadique
est lié à l’application de cette analyse à des données tridimensionnelles, i.e. à des cubes de données.
En écologie par exemple, il s’agit typiquement de données issues de relevés concernant plusieurs va-
riables environnementales, ou espèces, réalisés en plusieurs sites et de façon répétée dans le temps. Les
variables, l’espace et le temps constituent alors trois dimensions. Il existe une méthode d’analyse tria-
dique nommée Three-mode principal component analysis (Kroonenberg, 1983), aussi appelée "analyse
triadique" en français. Elle permet de traiter des données tridimensionnelles. Cependant, contraire-
ment à l’ATP, elle ne sépare pas ces données en une série de tableaux à double-entrée. C’est pour cela
que l’adjectif partielle a été donné à l’ATP. La différence entre l’ATP et les autres méthodes STATIS
est que l’ATP s’applique à des cubes de données équilibrés, i.e. que les k tableaux analysés ont le même
nombre de lignes et de colonnes. Dans le cas contraire, il est possible d’utiliser la méthode STATIS
classique, aussi nommée STATIS sur les opérateurs.

L’ATP permet d’identifier au sein d’une série de tableaux à double-entrée une structure moyenne,
appelée compromis, et de comparer ensuite les tableaux entre eux en se basant sur leur similarité avec
ce compromis. Selon l’objectif poursuivi, les données pourront être organisées de façon différente. En
effet, un cube de données peut se regarder selon plusieurs faces. Par exemple, on peut réaliser autant
de tableaux que d’années et disposer les variables en colonnes et les sites en lignes (choix fait dans
cette étude) ; mais on peut aussi réaliser autant de tableaux que de sites et disposer les variables en
colonnes et les années en lignes. Dans le premier cas, on étudie la façon dont les différences entre
sites évoluent au cours du temps. Dans le second, on étudie la façon dont la trajectoire d’évolution
temporelle se reproduit en plusieurs sites.

C.2 Mise en œuvre de l’ATP

Une fois le choix d’organisation des données fait en accord avec les objectifs du travail d’analyse,
l’ATP peut être mise en œuvre. Elle se réalise en plusieurs étapes (Figure 2.4).

C.2.1 Étape d’interstructure et calcul du compromis

Dans un premier temps, il faut rechercher une structure moyenne ou compromis au sein des k ta-
bleaux. Pour cela, les différences et relations entre les différents tableaux sont analysées. De la même
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manière qu’il est possible d’étudier le lien entre plusieurs variables en calculant un coefficient de corré-
lation entre ces variables, le lien entre plusieurs tableaux peut être évalué en calculant des coefficients
de corrélation entre tableaux.

En considérant la définition du schéma de dualité introduite par Escoufier (1987), on peut définir
pour chacun des k tableaux analysés un triplet statistique (Xk, Dp, Dn). Dp est la matrice diagonale
du poids des p colonnes et Dn la matrice diagonale du poids des n lignes. On définit ainsi la covariance
vectorielle Covv (Escoufier, 1973) :

Covv(Xk, Xl) = Trace(Xt
kDnXlDp) = Trace(Xt

lDnXkDp)

avec Xt
k la matrice transposée de Xk et Trace(X) la somme des termes diagonaux de la matrice X.

A partir de la même formule, on peut calculer la variance vectorielle d’un tableau V av :

V av(Xk) = Trace(Xt
kDnXkDp)

Enfin, on calcule un coefficient de corrélation vectorielle RV entre deux tableaux :

RV (Xk, Xl) = Covv(Xk, Xl)√
V av(Xk)×

√
V av(Xl)

=

p∑
i=1

cor(Xi
k, X

i
l )

p

Le coefficient RV est égal dans le cadre de l’ATP à la moyenne des corrélations entre chacune des
paires de variables identiques dans chacun des deux tableaux (Bertrand et Maumy, 2014).

La matrice des RV est calculée à partir de chaque paire de k tableaux. Il s’agit donc d’une
matrice carrée à k lignes et k colonnes. Ensuite, cette matrice est diagonalisée lors de l’étape dite
d’interstructure. On peut aussi diagonaliser la matrice des covariances vectorielles dans le cadre d’une
ATP (Blanc et al., 1998). La diagonalisation de la matrice permet de calculer des vecteurs propres et
leurs valeurs propres associées.

Rappelons que lors d’une ACP, la matrice des variances-covariances entre les variables d’un même
tableau est diagonalisée. Les vecteurs propres alors calculés permettent de constituer de nouvelles
bases dans lesquelles exprimer le tableau initial de façon à visualiser au mieux la variabilité (ou iner-
tie) des données. Les valeurs propres associées à chaque vecteur propre reflètent en quelque sorte la
part d’inertie que chaque vecteur propre représente.

Ici, le principe est donc similaire sauf que c’est la matrice des RV qui est diagonalisée. La compo-
sante du premier vecteur propre associée à chaque tableau permet de calculer le poids ak attribué à
chaque tableau dans l’analyse, tel que :

K∑
k=1

a2
k = 1

Il est important de s’assurer à ce stade que les composantes du vecteur propre associées à chacun des k
tableaux sont de même signe. En effet, si ce n’est pas le cas, cela signifie qu’il n’existe pas réellement de
structure moyenne ou qu’elle est difficile à interpréter. Dans ce cas, il faut utiliser la méthode STATIS
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classique ou remettre en cause la pertinence de l’analyse en question (Blanc, 2000).

Le tableau reflétant la structure moyenne, ou tableau compromis, est calculé en faisant la somme
de chacun des k tableaux pondérée par leurs poids ak :

X =
K∑

k=1
ak ×Xk

La valeur propre associée au premier vecteur propre issu de la diagonalisation de la matrice RV
représente l’inertie associée au tableau compromis (simplement appelé "compromis" par la suite).

Il est possible de projeter chacun des k tableaux sur le plan factoriel constitué par les deux premiers
vecteurs propres. Ils doivent, en théorie, être tous du même côté sur le premier axe. Cette projection
permet de visualiser les relations entre les tableaux. Plus un tableau a une position extrême sur le 1er

axe, plus il a de poids dans le calcul du compromis.

C.2.2 Analyse du compromis

L’étape suivante consiste à analyser le compromis par ACP. Cela permet de visualiser la typologie
commune aux k tableaux. Pour cela, les individus (lignes) et les variables (colonnes) sont projetés sur
les composantes principales calculées.

C.2.3 Analyse de la reproductibilité du compromis

Enfin, la dernière étape consiste à analyser la reproductibilité du compromis. Pour cela, les indivi-
dus (lignes) ou les variables (colonnes) de chaque tableau-année sont projetés sur le 1er plan factoriel
obtenu lors de l’analyse du compromis. Leurs coordonnées sont calculées de la même manière que
celles d’individus ou de variables supplémentaires dans le cadre d’une ACP.

Dans le cas où l’ATP est réalisée à partir de k tableaux-années comportant différents sites en lignes,
cette étape permet de voir la façon dont la structure spatiale a évolué au cours du temps et quelles
sont les variables qui, au cours du temps, ont permis de distinguer les sites entre eux. Elle permet
donc de visualiser et comprendre l’évolution de l’hétérogénéité spatiale.

De nombreux graphiques peuvent être réalisés à partir des résultats d’une ATP pour faciliter son
interprétation. Dans le cadre de cette étude, j’ai réalisé l’ATP à partir de 6 tableaux-années comportant
les métriques paysagères (calculées à 50 ou à 500 m autour des bordures de parcelles) ou les variables
décrivant les pratiques de gestion des bordures de parcelles en colonnes et les 30 bordures en lignes.
Pour interpréter les 3 ATP réalisées, j’ai représenté graphiquement :

— La projection des k tableaux sur les axes issus de la diagonalisation de la matrice RV pour
vérifier l’existence du compromis et visualiser les liens entre les tableaux.

— La projection des lignes (bordures) du compromis sur le 1er plan factoriel issu de l’ACP du
compromis pour visualiser la typologie moyenne des différentes bordures.

— La projection des colonnes (variables) du compromis sur le 1er plan factoriel issu de l’ACP
du compromis pour visualiser la typologie moyenne des différentes variables permettant de
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structurer les données.
— L’évolution des coordonnées de la projection des bordures de chaque tableau-année sur le 1er

plan factoriel issu de l’ACP du compromis en fonction de l’année. Cela a permis de suivre
l’évolution du contexte paysager ou de la gestion au cours du temps. Ce type de représentation
a été inspiré par Rossi et al. (2014).

— L’évolution des coordonnées de la projection des variables de chaque tableau-année sur le 1er

plan factoriel issu de l’ACP du compromis en fonction de l’année. Cela a permis de suivre la
façon dont les variables permettaient de structurer les bordures au cours du temps.

— L’évolution de la différence de coordonnées de la projection des bordures de chaque tableau-
année sur le 1er plan factoriel issu de l’ACP du compromis par rapport à 2007. Cela a permis
de suivre la trajectoire de chaque bordure en termes de contexte paysager ou de gestion durant
la période d’étude.

C.3 Choix relatifs aux ATP réalisées dans le cadre de cette étude

J’avais initialement pensé réaliser deux ATP dans chaque cas en organisant les données : i) en
6 tableaux-années à 30 lignes-bordures et ii) en 30 tableaux-bordures à 6 lignes-années. Cela aurait
permis d’analyser : i) l’évolution temporelle de l’hétérogénéité spatiale entre bordures et ii) l’hétéro-
généité spatiale de la trajectoire temporelle de chaque bordure, comme dans l’étude de Ernoult et al.
(2006) et d’autres études utilisant l’ATP. Le but principal était : i) de trouver un lien entre l’évolution
temporelle de l’hétérogénéité spatiale et l’évolution temporelle de la diversité β spatiale des assem-
blages d’espèces de carabes, ii) de trouver un lien entre la trajectoire temporelle de chaque bordure et
la diversité β temporelle des assemblages d’espèces d’une même bordure.

Cependant, j’ai abandonné cette idée pour deux raisons. Premièrement, lors de l’ATP des 30
tableaux-bordures, certains tableaux avaient des poids négatifs en raison d’une très forte hétérogé-
néité entre bordures, rendant difficile l’identification d’une structure compromis et l’interprétation
des résultats d’une telle analyse. J’aurais pu utiliser la méthode STATIS classique mais l’absence de
compromis lors de l’ATP m’a fait renoncer à utiliser une des méthodes de la famille STATIS, basées
sur l’existence d’une structure compromis, car cela n’aurait pas été pertinent. Deuxièmement, la réa-
lisation de 6 ATP dans le cadre de cette étude, déjà complexe au vu du nombre d’analyses réalisées,
aurait compliqué davantage l’interprétation des résultats.

J’ai donc finalement choisi de décrire la trajectoire temporelle des bordures en termes de contexte
paysager ou de gestion en calculant les différences de coordonnées sur les deux premiers axes factoriels
entre leur position en 2007 et celle des années successives. Un lien a été cherché entre ces trajectoires
et la diversité β temporelle au niveau de chaque bordure.

Un tutoriel de présentation de la mise en œuvre de l’ATP à partir de métriques paysagères sur le
logiciel R, à l’aide du package "ade4" (Thioulouse et al., 1997) et des codes présentés par Bertrand et
Maumy (2014) a été réalisé durant le stage.
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D. Corrélations entre métriques paysagères et
entre variables décrivant les pratiques de ges-
tion
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a) PROP_PR_50 PROP_CE_50 PROP_MA_50 PROP_FO_50 DENS_B_50 TMOY_P_50 DIV_50 LIN_H_50 VAR_DIV_50 VAR_PR_50 VAR_CE_50 VAR_MA_50 VAR_FO_50
PROP_PR_50 1.00 −0.52 −0.59 0.16 0.10 −0.23 0.05 0.03 −0.44 0.37 −0.06 −0.12 0.05
PROP_CE_50 1.00 −0.31 −0.20 −0.07 0.13 −0.07 0.06 0.27 −0.09 0.65 −0.57 −0.08
PROP_MA_50 1.00 −0.23 −0.16 0.24 −0.13 −0.06 0.24 −0.26 −0.52 0.66 −0.07
PROP_FO_50 1.00 0.04 −0.10 0.16 −0.28 −0.21 0.00 0.03 −0.03 0.39
DENS_B_50 1.00 −0.80 0.78 0.16 0.03 −0.04 0.05 −0.02 −0.07
TMOY_P_50 1.00 −0.73 −0.22 0.00 0.07 −0.08 0.04 0.02
DIV_50 1.00 0.21 0.01 −0.10 0.09 −0.04 −0.02
LIN_H_50 1.00 0.14 0.01 −0.02 0.01 −0.13
VAR_DIV_50 1.00 −0.06 0.01 0.03 −0.11
VAR_PR_50 1.00 −0.16 −0.32 −0.03
VAR_CE_50 1.00 −0.85 −0.02
VAR_MA_50 1.00 0.01
VAR_FO_50 1.00

b) PROP_PR_500 PROP_CE_500 PROP_MA_500 PROP_FO_500 DENS_B_500 TMOY_P_500 DIV_500 LIN_H_500 VAR_DIV_500 VAR_PR_500 VAR_CE_500 VAR_MA_500 VAR_FO_500
PROP_PR_500 1.00 −0.81 −0.72 0.72 0.60 −0.49 0.15 0.72 −0.76 0.39 −0.29 0.07 −0.15
PROP_CE_500 1.00 0.21 −0.63 −0.66 0.60 −0.34 −0.67 0.70 −0.16 0.64 −0.52 0.30
PROP_MA_500 1.00 −0.54 −0.31 0.15 −0.05 −0.46 0.50 −0.42 −0.27 0.50 −0.08
PROP_FO_500 1.00 0.74 −0.41 0.35 0.89 −0.68 0.21 −0.24 0.11 −0.29
DENS_B_500 1.00 −0.60 0.55 0.79 −0.59 0.00 −0.24 0.23 −0.39
TMOY_P_500 1.00 −0.55 −0.44 0.40 −0.10 0.31 −0.24 0.08
DIV_500 1.00 0.30 −0.27 −0.10 −0.16 0.15 −0.19
LIN_H_500 1.00 −0.62 0.18 −0.25 0.14 −0.36
VAR_DIV_500 1.00 −0.26 0.36 −0.18 0.22
VAR_PR_500 1.00 −0.19 −0.34 −0.04
VAR_CE_500 1.00 −0.82 0.29
VAR_MA_500 1.00 −0.25
VAR_FO_500 1.00

74



c) ABATT ENT_ARBO ENT_ARBU PATU_PIET FAUCHE_BROY LABOUR PROD_CHI PIET
ABATT 1.00 0.39 0.20 0.10 −0.04 −0.02 0.03 −0.02
ENT_ARBO 1.00 0.24 0.15 0.09 −0.04 0.02 0.05
ENT_ARBU 1.00 −0.10 0.08 −0.03 0.33 −0.04
PATU_PIET 1.00 0.01 0.10 −0.08 0.38
FAUCHE_BROY 1.00 −0.04 0.06 −0.05
LABOUR 1.00 0.12 −0.02
PROD_CHI 1.00 0.03
PIET 1.00

Table D.1 – Corrélations entre les métriques paysagères à 50 m (a), entre les métriques paysagères à 500 m (b) et entre les variables décrivant les pratiques de gestion des bordures
échantillonnées (c), calculées à l’aide du coefficient de corrélation de Pearson. Les valeurs supérieures à |0.7| sont en gras. Pour le code des variables se référer à la table 2.6.
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E. Corrélations entre les variables synthétiques
obtenues par ATP et les variables décrivant
le contexte paysager ou les pratiques de ges-
tion dans chaque réseau

Table E.1 – Coefficients de corrélation de Pearson entre toutes les variables décrivant le contexte paysager (50 et 500
m) ou les pratiques de gestion des bordures échantillonnées et les coordonnées (C1_X, C2_X) ou trajectoires (DC1_X,

DC2_X) de la projection des bordures de chaque tableau-année sur les axes créés lors de l’ATP. La corrélation est
calculée dans chaque réseau séparément à partir de 60 (C1_X, C2_X) ou 50 (DC1_X, DC2_X) couples de valeurs

dans chaque cas. Seuls les coefficients dont la valeur absolue est supérieure à 0.6 sont présentés (en gras si > |0.7|). Les
variables créées dans les ATP sont en italique lorsqu’elles sont corrélées entre elles. Pour le code des variables, se référer

à la table 2.6

Réseau A B C
C1_PA_500 PROP_PR_500 (0.81) PROP_FO_500 (0.76) DIV_500 (0.88)

VAR_PR_500 (0.65) DENS_B_50 (0.70) C2_PA_500 (0.76)
PROP_MA_500 (−0.61) PROP_PR_500 (0.61) PROP_PR_500 (0.72)

VAR_DIV_500 (−0.64) TMOY_P_500 (−0.83)
PROP_MA_500 (−0.68) PROP_CE_500 (−0.84)

C2_PA_500 PROP_MA_500 (0.92) PROP_MA_500 (0.90) VAR_MA_500 (0.78)
VAR_MA_500 (0.66) VAR_MA_500 (0.78) C1_PA_500 (0.76)

VAR_PR_500 (−0.70) PROP_PR_500 (−0.65) PROP_MA_500 (0.76)
PROP_PR_500 (−0.81) VAR_PR_500 (−0.76) DIV_500 (0.74)

TMOY_P_500 (−0.72)
VAR_CE_500 (−0.75)

PROP_CE_500 (−0.85)
C1_PA_50 PROP_PR_50 (0.72) PROP_PR_50 (0.73) PROP_PR_50 (0.90)

PROP_FO_50 (0.62) PROP_FO_50 (0.71)
VAR_DIV_50 (−0.63) PROP_MA_50 (−0.60)
C2_PA_50 (−0.70) VAR_DIV_50 (−0.65)
LIN_H_50 (−0.73)

C2_PA_50 LIN_H_50 (0.87) LIN_H_50 (0.90) LIN_H_50 (0.72)
PROP_FO_50 (−0.62) LIN_H_500 (0.71) DIV_50 (0.67)
C1_PA_50 (−0.70) PROP_FO_500 (0.64) TMOY_P_50 (−0.71)

DENS_B_50 (0.61)
C1_GE PATU_PIET (−0.99) PATU_PIET (−0.95) PATU_PIET (−0.88)
C2_GE PROD_CHI (0.84) ENT_ARBU (0.83) PROD_CHI (0.83)

ENT_ARBO (0.63) PROD_CHI (0.67)
DC1_PA_500 PROP_PR_500 (0.86) PROP_PR_500 (0.68) DC2_PA_500 (0.71)

DENS_B_500 (−0.61) VAR_DIV_500 (−0.77) PROP_PR_500 (0.66)
VAR_DIV_500 (−0.66) DIV_500 (0.77)
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Coefficients de corrélation de Pearson entre toutes les variables décrivant le contexte paysager (50 et 500 m) ou les
pratiques de gestion des bordures échantillonnées et les coordonnées (C1_X, C2_X) ou trajectoires (DC1_X, DC2_X)

de la projection des bordures de chaque tableau-année sur les axes créés lors de l’ATP (suite).

Réseau A B C
DIV_500 (−0.68) PROP_CE_500 (−0.74)

TMOY_P_500 (−0.88)
DC2_PA_500 PROP_MA_500 (0.92) VAR_MA_500 (0.82) VAR_MA_500 (0.76)

LIN_H_500 (0.65) PROP_MA_500 (0.81) PROP_MA_500 (0.74)
VAR_MA_500 (0.61) PROP_FO_500 (−0.61) DC1_PA_500 (0.71)

VAR_PR_500 (−0.65) VAR_PR_500 (−0.65) DIV_500 (0.69)
PROP_PR_500 (−0.77) TMOY_P_500 (−0.72)

VAR_CE_500 (−0.73)
PROP_CE_500 (−0.84)

DC1_PA_50 PROP_PR_50 (0.72) DC2_PA_50 (0.80)
DC2_PA_50 (0.67)

VAR_DIV_50 (−0.70)
DC2_PA_50 PROP_PR_50 (0.71) DC1_PA_50 (0.80)

DC1_PA_50 (0.67)
DC1_GE PATU_PIET (−0.77) PATU_PIET (−0.77)
DC2_GE PROD_CHI (0.83)
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F. Résultats des analyses triadiques partielles
(ATP) - Compléments

F.1 Analyse triadique partielle des métriques paysagères à 500 m

Figure F.1 – ATP des métriques paysagères à 500 m - Projection des bordures de chaque tableau-année sur le 1er plan
factoriel issu de l’ACP du tableau compromis.
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Figure F.2 – ATP des métriques paysagères à 500 m - Projection des variables de chaque tableau-année sur le 1er plan
factoriel. Pour le code des variables, se référer à la table 2.2.

Figure F.3 – ATP des métriques paysagères à 500 m - Trajectoires de la projection des bordures A 310 et C 21 sur le
1er plan factoriel.
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Figure F.4 – ATP des métriques paysagères à 500 m - Trajectoires sur le 1er plan factoriel des bordures de chaque
tableau-année (Axe 1 : a), Axe 2 : b)). Les droites en pointillés représentent la position "moyenne" des bordures

(fonction loess) selon le réseau.
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F.2 Analyse triadique partielle des métriques paysagères à 50 m

Figure F.5 – ATP des métriques paysagères à 50 m - Trajectoires sur le 1er plan factoriel des bordures de chaque
tableau-année (Axe 1 : a), Axe 2 : b)). Les droites en pointillés représentent la position "moyenne" des bordures

(fonction loess) selon le réseau.

F.3 Analyse triadique partielle des variables décrivant les pratiques
de gestion des bordures

Figure F.6 – ATP des variables décrivant les pratiques de gestion des bordures - Projection des tableaux-années sur
les deux premiers axes de l’interstructure (IS1_GE et IS2_GE).
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Figure F.7 – ATP des variables décrivant les pratiques de gestion des bordures - Trajectoires sur le 1er plan factoriel
des bordures de chaque tableau-année (Axe 1 : a), Axe 2 : b)). Les droites en pointillés représentent la position

"moyenne" des bordures (fonction loess) selon le réseau.
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G. Évolution de l’intensité de gestion des bor-
dures échantillonnées

Figure G.1 – Évolution de l’intensité de gestion des bordures échantillonnées de 2007 à 2015. L’intensité correspond à
la somme de toutes les valeurs (0, 0.5 ou 1) correspondant respectivement à l’absence, la présence sur un côté ou la
présence sur la totalité de la bordure (Table 2.1). Seules les années durant lesquelles les assemblages d’espèces de

carabes ont été piégés sont représentées.
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H. Évolution au cours du temps des variables
décrivant les assemblages d’espèces - Com-
pléments

Table H.1 – Nom scientifique, abréviation, classe de taille et activité-densité totale (toutes années confondues) des
espèces de carabes piégées durant la période d’étude. Les espèces sont présentées par classe de taille croissante et par

activité-densité décroissante.

Nom de l’espèce Abréviation Taille Act.-dens.
Bembidion lampros (Herbst) BELA Très petit 3644
Trechus quadristriatus (Schrank) TRQU Très petit 1333
Notiophilus palustris (Duftschmid) NOPA Très petit 187
Metabletus obscuroguttatus (Duftschmid) MEOB Très petit 178
Bembidion quadrimaculatum (Linné) BEQU Très petit 143
Notiophilus biguttatus (Fabricius) NOBI Très petit 104
Asaphidion stierlini (Heyden) ASST Très petit 78
Notiophilus quadripunctatus (Dejean) NOQU Très petit 76
Acupalpus meridianus (Linné) ACME Très petit 34
Asaphidion flavipes (Linné) ASFL Très petit 32
Bembidion obtusum (Serville) BEOB Très petit 31
Dromius linearis (Olivier) DRLI Très petit 25
Notiophilus rufipes (Curtis) NORU Très petit 17
Bembidion biguttatum (Fabricius) BEBI Très petit 10
Microlestes minutulus (Goeze) MIMI Très petit 7
Badister sodalis BASO Très petit 6
Amblystomus niger (Heer) AMNI Très petit 4
Bembidion dentellum (Thunberg) BEDE Très petit 4
Microlestes maurus (Sturm) MIMA Très petit 4
Acupalpus dubius (Schilsky) ACDU Très petit 3
Bradycellus verbasci (Duftschmid) BRVE Très petit 3
Metabletus foveatus (Fourcroy) MEFO Très petit 3
Bembidion iricolor (Bedel) BEIR Très petit 2
Trechus rubens TRRU Très petit 2
Bembidion mannerheimi (Sahlberg) BEMA Très petit 1
Agonum dorsale (Pontoppidan) AGDO Petit 2471
Amara spp. AMAR Petit 2138
Bembidion tetracolum (Say) BETE Petit 262
Loricera pilicornis (Fabricius) LOPI Petit 258
Agonum muelleri (Herbst) AGMU Petit 252
Brachynus sclopeta (Fabricius) BRSC Petit 213
Pterostichus strenuus (Panzer) PTST Petit 161
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Nom scientifique, abréviation, classe de taille et activité-densité totale (toutes années confondues) des espèces de
carabes piégées durant la période d’étude. Les espèces sont présentées par classe de taille croissante et par

activité-densité décroissante (suite).

Nom de l’espèce Abréviation Taille Act.-dens.
Agonum groupe moestum AGMO Petit 122
Leistus ferrugineus (Linné) LEFE Petit 111
Synuchus nivalis (Panzer) SYNI Petit 110
Harpalus aeneus (Fabricius) HAAE Petit 105
Pterostichus vernalis (Panzer) PTVN Petit 81
Harpalus tardus (Panzer) HATA Petit 71
Harpalus rubripes (Duftschmid) HARU Petit 57
Badister bipustulatus (Fabricius) BABI Petit 54
Panagaeus bipustulatus (Fabricius) PABI Petit 49
Leistus fulvibarbis (Dejean) LEFU Petit 30
Harpalus rufibarbis (Fabricius) HARI Petit 24
Agonum obscurum (Herbst) AGOB Petit 23
Clivina fossor (Linné) CLFO Petit 19
Drypta dentata (Rossi) DRDE Petit 14
Stomis pumicatus (Panzer) STPU Petit 14
Agonum albipes (Fabricius) AGRU Petit 13
Badister unipustulatus (Bonelli) BAUN Petit 10
Calathus melanocephalus (Linné) CAME Petit 8
Olisthopus rotundatus (Paykull) OLRO Petit 8
Bembidion harpaloides (Serville) BEHA Petit 7
Demetrias atricapillus (Linné) DEAT Petit 7
Agonum nigrum (Dejean) AGNG Petit 6
Harpalus punctatulus (Duftschmid) HAPU Petit 6
Agonum assimile (Paykull) AGAS Petit 5
Oodes helopoïdes (Fabricius) OOHE Petit 4
Agonum viridicupreum AGVD Petit 3
Clivina collaris (Herbst) CLCO Petit 3
Agonum viduum (Panzer) AGVI Petit 1
Calathus piceus (Marsham) CAPI Petit 1
Stenolophus mixtus STMI Petit 1
Pterostichus madidus (Fabricius) PTMA Moyen 7181
Pterostichus melanarius (Illiger) PTME Moyen 3847
Pterostichus cupreus (Linné) PTCU Moyen 2616
Harpalus rufipes (De Geer) HARF Moyen 2455
Nebria brevicollis (Fabricius) NEBR Moyen 746
Nebria salina (Fairmaire et Laboulbene) NBSA Moyen 305
Pterostichus versicolor (Sturm) PTVE Moyen 195
Anisodactylus binotatus (Fabricius) ANBI Moyen 186
Calathus fuscipes (Goeze) CAFU Moyen 43
Pterostichus nigrita (Paykull) PTNG Moyen 39
Chlaenius nigricornis (Fabricius) CHNI Moyen 9
Diachromus germanus (Linné) DIGE Moyen 7
Pterostichus anthracinus (Panzer) PTAN Moyen 3
Pristonychus terricola PRTE Moyen 1
Pterostichus kugelanni (Panzer) PTKU Moyen 1
Abax parallelepipedus (Piller et Mittterpacher) ABPA Grand 1263
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Nom scientifique, abréviation, classe de taille et activité-densité totale (toutes années confondues) des espèces de
carabes piégées durant la période d’étude. Les espèces sont présentées par classe de taille croissante et par

activité-densité décroissante (suite).

Nom de l’espèce Abréviation Taille Act.-dens.
Carabus auratus (Linné) CAAU Grand 1047
Carabus violaceus ssp purpurascens (Fabricius) CAPU Grand 835
Carabus problematicus (Herbst) CAPR Grand 640
Carabus intricatus (Linné) CAIN Grand 202
Carabus nemoralis (Müller) CANE Grand 112
Carabus granulatus (Linné) CAGR Grand 31
Pterostichus niger (Schaller) PTNI Grand 22

Réseau A B C
Valeur p Valeur p Valeur p
du test du test du test

Richesse spécifique −1.83 n.s. −2.32 ∗ −2.33 ∗
Diversité β spatiale
Indice de Sørensen - ensemble 1 ∅ ∅ 1.96 n.s. ∅ ∅
Indice de Sørensen - par réseau −1.75 n.s. 2.28 ∗ −0.25 n.s.
Diversité β temporelle

Indice de Sørensen 1.56 n.s. 2.41 ∗ 2.17 ∗
Indice de turnover 0.88 n.s. −0.21 n.s. 1.77 n.s.

Activité-densité
Toutes espèces confondues 0.37 n.s. −0.88 n.s. −2.96 ∗∗

Très petites espèces −6.15 ∗ ∗ ∗ −2.90 ∗∗ −3.85 ∗ ∗ ∗
Petites espèces −0.20 n.s. −1.22 n.s. 0.44 n.s.

Espèces moyennes 0.57 n.s. −0.67 n.s. −2.76 ∗∗
Grandes espèces 0.80 n.s. 2.68 ∗∗ 0.40 n.s.

1 Résultat concernant l’ensemble des bordures et non pas celles du réseau B uniquement.

Table H.2 – Résultats des modèles (linéaires mixtes ou linéaires mixtes généralisés) testant l’évolution des variables
décrivant les assemblages d’espèces de carabes en fonction de la variable quantitative "Année". ∗ ∗ ∗ p<0.001, ∗∗

p<0.01, ∗ p<0.05, n.s. non significatif. Pour le code des variables, se référer à la table 2.6.
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I. Effets des variables synthétiques issues des
ATP sur les variables décrivant les assem-
blages d’espèces de carabes - Compléments
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Réseau A B C Tous réseaux
Diversité β Activité- Diversité β Activité- Activité- Diversité β Activité- Activité- Activité- Activité- Diversité β
temporelle- densité - spatiale densité - densité - spatiale densité - densité - densité - densité - spatiale
Indice de Très petites Petites Grandes Totale Très petites Espèces Grandes
Sørensen espèces espèces espèces espèces moyennes espèces

Intercept 0.45± 0.03∗∗∗ −0.74± 0.19∗∗∗ 0.42± 0.01∗∗∗ 0.77± 0.12∗∗∗ n.s. 0.38± 0.01∗∗∗ 2.70± 0.17∗∗∗ 1.13± 0.18∗∗∗ 1.83± 0.23∗∗∗ −1.89± 0.45∗∗∗ 0.46± 0.01∗∗∗

C1_PA_50 - −0.50± 0.18∗∗ 0.03± 0.01∗∗∗ −0.49± 0.15∗∗ n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. 0.03± 0.01∗∗

C2_PA_50 - n.s. n.s. −0.48± 0.16∗∗ n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. n.s.
C1_PA_500 - 0.45± 0.15∗∗ −0.02± 0.01∗∗ n.s. −0.36± 0.11∗∗ n.s. 0.41± 0.07∗∗∗ 0.57± 0.10∗∗∗ 0.47± 0.11∗∗∗ n.s. n.s.
C2_PA_5001 - n.s. n.s. n.s. n.s. −0.01± 0.01∗ (0.25± 0.08∗∗) (0.34± 0.11∗∗) (0.30± 0.11∗∗) n.s. n.s.
C1_GE - n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. −0.16± 0.06∗∗ n.s. −0.23± 0.09∗ −0.27± 0.11∗ n.s.
C2_GE - n.s. 0.02± 0.01∗∗ n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. −0.23± 0.11∗ n.s. n.s.
DC1_PA_50 - - - - - - - - - - -
DC2_PA_50 - - - - - - - - - - -
DC1_PA_500 n.s. - - - - - - - - - -
DC2_PA_500 −0.04± 0.02∗ - - - - - - - - - -
DC1_GE n.s. - - - - - - - - - -
DC2_GE n.s. - - - - - - - - - -
1 Dans le réseau C, C2_PA_500 est corrélée à C1_PA_500. Lorsque ces deux variables ont de l’effet dans les modèles (incluses séparément), les valeurs associées à C2_PA_500 sont entre parenthèses.

Table I.1 – Effets des variables synthétiques issues des ATP sur les variables décrivant les assemblages d’espèces de carabes lors de la procédure de model averaging à partir des
meilleurs modèles (ΔAICc<2). Les variables explicatives avaient été centrées et réduites dans chaque réseau avant la réalisation des modèles. Seuls les modèles dans lesquels au

moins une variable avait un effet significatif sont présentés. Pour le code des variables, se référer à la table 2.6.
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